Eliminació de contaminants en aigües subterrànies mitjançant partícules metàl·liques impregnades en suports polimèrics by González Ciurana, Ester
Eliminació de contaminants en aigües subterrànies mitjançant partícules metàl·liques impregnades en suports polimèrics  Pàg.1 
 
Resum 
 
“Tractament passiu in situ mitjançant material reactiu que degrada o immobilitza 
contaminants a mida que l’aigua subterrània flueix a través seu” [EPA, 2004]. Les 
barreres reactives permeables s’instal·len com a unitats permanents, semi-permanents o 
mòbils. El medi de tractament degrada, adsorbeix, precipita o elimina els contaminants de 
l’aigua. Aquesta tècnica està guanyant acceptació en els últims anys degut a la bona 
relació cost-eficiència que presenta en aplicacions ambientals. 
 
En aquest projecte es vol fer una avaluació preliminar, a nivell de laboratori, de 
l’eficiència de diversos materials de farciment per a l’eliminació dels contaminants cromat 
( −24CrO ) i arseniat ( −4AsO  presents en aigües subterrànies. S’estudien dos tipus ben 
diferenciats de medis reactius: per una part, les nanopartícules metàl·liques suportades 
en una matriu polimèrica i, per l’altra, compostos de ferro i bari de diferents 
composicions. Aquesta és una etapa absolutament necessària per a valorar l’aplicació 
posterior a escala real.  
 
Els suports polimèrics utilitzats son resines d’intercanvi iònic – aniònic i catiònic -, que 
degut a la seva elevada àrea superficial específica, presenten una major superfície 
reactiva. S’estudia també la síntesi i la impregnació d’aquests suports i se’n fa una 
caracterització físico-química.  
 
El tractament d’aigües subterrànies mitjançant el ferro com a medi reactiu en barreres 
reactives permeables es basa en la reacció redox entre el ferro  metàl·lic – fort reductor - i 
el contaminant oxidant. En canvi, en el tractament d’arsènic el fonament de l’eliminació 
resideix en la formació de formes insolubles de Ba (II) i −34AsO   ( )(243 )( sAsOBa ). 
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1. Glossari 
BTEX:  benzè, toluè, etilbenzè i xilè  
Co:  concentració inicial de l’alimentació d’entrada a les columnes d’assaig 
DDD:  diclorfenildicloretà 
DDE:  diclorfenildicloretilè 
DDT:  diclordifeniltricloretà 
DNAPLs: Dense Non Aqueous Phase Liquid (fase líquida densa no aquosa) 
EPA:   Environmental Protection Agency, U.S.A 
ITGE:  Institut Tecnològic Geominer d’Espanya 
NAPLs: Non Aqueous Phase Liquid (fase líquida no aquosa) 
PCB:  bifenil policlorats 
pHcont:  pH del flux de sortida de les columnes d’assaig mesurat en continu 
pHo:  pH del flux d’entrada a les columnes d’assaig 
pHmetre: pH del flux de sortida de les columnes d’assaig mesurat en batch 
PLE:  Polymeric Ligand Exchanger (lligand polimèric d’intercanvi) 
ppm:  parts per milió (mg/L)  
PVA:  acetat de polivinil 
PVP:  polivinilpirrolidona 
PRB:  Permeable Reactive Barrier (barrera permeable reactiva) 
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2. Prefaci 
2.1. Origen del projecte 
 
La contaminació de les aigües subterrànies crea un problema ambiental, perquè a més 
de la pèrdua del recurs, aquestes aigües es trobaran tard o d’hora als rius, brolladors, 
llacs, aiguamolls i pous. L’eliminació o immobilització dels contaminants in situ sol ser una 
bona alternativa, en funció dels contaminants de què es tracti i la ubicació al terreny. Hi 
ha una intensa recerca sobre el tema i s’han estudiat i emprat molts mètodes, però 
actualment sols uns quants has assolit aplicació pràctica, i són reproduïbles i 
modelitzables. 
 
La EPA (Environmental Protection Agency, EEUU) reconeix les barreres reactives 
permeables com la tecnologia de tractament més efectiva per a molts tipus de 
contaminació. 
2.2. Motivació 
 
S’ha proposat una gran varietat de materials per ser utilitzats en les barreres permeables 
reactives, que eliminen els contaminants dissolts en les aigües subterrànies per 
immobilització o transformació en altres menys perillosos. L’abril de 1997, segons la EPA, 
el Fe0 s’utilitzava com a medi reactiu en un 45 per cent dels 124 projectes de barreres 
reactives. 
 
Moltes de les partícules de metall utilitzades presenten una baixa reactivitat en relació al 
seu volum, fet que fa necessària una gran quantitat de material i fa encarir els costos 
d’aplicació (excavació i instal·lació) en les barreres reactives permeables. Reduint la mida 
de les partícules, hi hauria un increment de l’àrea superficial i com a conseqüència, 
l’índex de reacció. D’aquí la idea de les nanopartícules metàl·liques impregnades en 
suports polimèrics.   
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3. Introducció 
 
3.1. Objectius del projecte 
La suportació de partícules metàl·liques de mida micro i nanomètrica en resines 
polimèriques d’intercanvi iònic i les micropartícules de carbonat de bari per a la seva 
utilització en barreres reactives permeables que eliminen contaminants de les aigües 
subterrànies. 
3.2. Abast del projecte 
Es porta a terme un estudi de la capacitat del ferro metall, impregnat o no en suports 
polimèrics, d’eliminar mitjançant reaccions de reducció un dels principals contaminants 
inorgànics presents en les aigües subterrànies: el cromat. A part, també s’estudia la 
capacitat d’eliminació de l’arseniat mitjançant la formació de precipitats de bari - impregnat 
en diferents tipus de suports – en forma de compostos insolubles de Ba (II) com el carbonat 
de bari - o bé adsorbits en una resina d’intercanvi catiònic.    
 
S’intenta establir una metodologia de preparació dels medis reactius, analitzant 
posteriorment els materials obtinguts. 
 
En el present projecte es descriuen medis reactius que s’inclouen en tecnologies utilitzades 
actualment –com els agregats de ferro- i d’altres que mostren un elevat potencial per ser 
implementats en un futur proper. 
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4. Contaminació d’aigües subterrànies i 
tecnologies de tractament. Revisió crítica de 
l’estat de l’art.  
4.1. Aigües subterrànies 
4.1.1. Origen de les aigües subterrànies 
Les aigües subterrànies són aigües que, infiltrades a través de les roques permeables, es 
troben sota la superfície de la terra; en arribar a una capa impermeable s’acumulen i 
omplen els porus i fissures de les roques. És així com es forma un aqüífer. El terme aqüífer 
engloba les formacions geològiques que a més de ser poroses, són permeables i permeten 
el moviment de l’aigua sota l’acció de la gravetat en condicions tals que fan adequada la 
seva explotació. 
Hi ha dos tipus de roques permeables: per porositat i per fissuració. Les roques poroses 
absorbeixen l’aigua encara que sigui en una petita superfície, com les sorres i les graves, 
en les quals la circulació de l’aigua depèn del gra. Les roques permeables per fissuració 
són les que no deixen passar l’aigua en una petita superfície, si no és que hi hagi una 
fissura o una esquerda.  
Les aigües subterrànies en els aqüífers es classifiquen segons àrees de nivells freàtics que 
ocupen, tal i com es mostra a la taula 4.1. Per sota de la capa freàtica l’aigua de l’aqüífer 
està a pressió major que l’atmosfèrica.  
 
PRESSIÓ ZONA DIVISIONS 
Atmosfèrica; 
fase gasosa 
 
Menor que l’atmosfèrica: 
fase líquida 
No saturada 
Menor que l’atmosfèrica Saturada 
 
Franja capil·lar 
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Atmosfèrica Capa freàtica 
Major que l’atmosfèrica 
 
Aigua subterrània 
No confinada 
4.1.2. L’aigua subterrània com a recurs hídric 
El 97% de la quantitat total d’aigua al nostre planeta es troba al mar, essent la resta aigua 
dolça. D’aquesta última, un 79% es troba en forma de gel, un 20% són aigües subterrànies 
i la resta, aigües superficials. D’aquí la importància de les aigües subterrànies en l’actual 
planificació hidrològica pel seu valor estratègic (els aqüífers, gràcies al gran volum d’aigua 
que contenen, constitueixen una important reserva en situacions d’emergència, a part de 
que en moltes regions del nostre país són la única font natural de subministrament), 
socioeconòmic (gairebé una tercera part de la població i el regadiu espanyol s’abasten 
d’aigües subterrànies) i medi ambiental (els ecosistemes més emblemàtics del nostre país 
se sustenten gràcies a l’aportació de les aigües subterrànies). 
L’aprofitament de tals recursos exigeix l’execució de captacions artificials (pous, sondejos, 
galeries, etc.), en els que la profunditat de l’aigua és un factor condicionant del seu cost 
d’explotació. La profunditat determina l’energia necessària per al bombeig i les dimensions 
de les obres i instal·lacions a realitzar en les captacions. Un altre factor intrínsec decisiu per 
al rendiment econòmic de l’explotació és la permeabilitat, o millor encara, la transmissivitat 
[Ministerio de indústria y energia, 1994]. 
A la taula 4.2. s’avalua el grau d’utilització de les aigües subterrànies en relació a les 
necessitats de recursos hídrics en diversos sectors i activitats a EEUU, Espanya i 
Catalunya. 
Actualment a Catalunya no s’aprofita la totalitat dels recursos d’aigua subterrània 
disponibles, que s’estimen superiors a 900 hm3/any. No obstant, es donen alhora situacions 
de sobreexplotació de les aigües subterrànies, especialment a les zones costaneres, i 
d’altra banda situacions clarament excedentàries. Això s’explica perquè no concorda la 
Taula  4.1  Classificació de l’aigua subterrània en aqüífers [Lohman, 1972] 
Eliminació de contaminants en aigües subterrànies mitjançant partícules metàl·liques impregnades en suports polimèrics  Pàg.15 
 
distribució territorial dels recursos hídrics subterranis amb les àrees de major demanda, tant 
urbana com industrial.  
 
 EEUU Espanya Catalunya 
Sector industrial 35 % 35 % 
Sector agrícola 50 % 25 % 
35 % 
Aigua potable 
Zones urbanes: 35 % 
Zones rurals: 95 % 
- - 
 
Els principals avantatges que presenta l’explotació de les aigües subterrànies són: 
a) Distribució espacial. Les aigües subterrànies estan confinades en aqüífers, els quals 
ocupen grans extensions de terreny, i degut a que la captació es pot realitzar en 
diferents punts, aquesta pot estar a prop dels punts de consum, amb el que es 
poden satisfer les demandes amb baixos costos d’infraestructures de transport o 
conducció.  
b) Adaptació a la demanda. L’escassa oscil·lació dels cabals de les aigües 
subterrànies en el temps (degut a la lenta velocitat amb la que es mou l’aigua), 
permet una òptima adequació a les demandes d’aigua.  
c) Uniformitat en la qualitat. Gràcies a l’efecte de filtrat que realitza el terreny que 
envolta els aqüífers, les aigües subterrànies presenten habitualment una qualitat 
elevada, que permet una reducció dels costos del tractament de l’aigua. 
d) Menors afeccions al medi ambient. L’explotació de les aigües subterrànies, 
especialment al evitar la construcció d’obres de regulació, causa un impacte 
ambiental menor que les aigües superficials. 
 
Taula  4.2  Grau d’utilització de les aigües subterrànies respecte a la necessitat de recurs hídric 
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Contràriament, entre els principals inconvenients d’aquest sistema d’explotació, es poden 
citar: 
a) Sobreexplotació dels aqüífers. Quan el ritme de les extraccions dels aqüífers és 
superior al de la seva recàrrega durant períodes de temps prolongats i fan disminuir 
les seves reserves, amb les consegüents afeccions a tercers, es diu que l’aqüífer 
està sobreexplotat. 
b) Descens en el nivell dels rius vinculats. L’extracció continuada d’aigua dels aqüífers 
pot provocar descensos en els nivells piezomètrics o en els cabals dels rius 
associats a aquests. Aquest efecte és especialment important en el cas d’aqüífers 
petits (els grans tenen una major inèrcia que permet majors bombeigs sense afectar 
significativament als nivells piezomètrics). 
c) Afeccions a la qualitat. Els efectes de la contaminació en les aigües subterrànies se 
senten transcorregut molt temps des de que es produeix i les mesures per evitar-la 
són complexes.  
4.1.3. Composició química de l’aigua subterrània 
La composició química natural de l’aigua subterrània és el resultat de dos processos 
principals: 
a) La concentració de les sals atmosfèriques aportades com a aerosol marí, pols i sals 
dissoltes a l’aigua de pluja (de l’aigua superficial que s’infiltra al terreny) a causa de 
l’evapotranspiració. 
b) La interacció de l’aigua de recàrrega amb els minerals del terreny. 
L’elevada mineralització de l’aigua subterrània és deguda a que durant la infiltració de 
l’aigua superficial, es van incorporant sals solubles presents en el sòl com clorurs, nitrats i 
sulfats de metalls alcalins i alcalinoterris. A més, a causa de la presència de CO2 en l’aigua 
edàfica, es produeix la solubilització de carbonats. Per exemple: 
            
+− +↔++ 2 )()(3)(3)(2)(2 2 aqaqsaqaq MgHCOMgCOCOOH                     (Eq. 4.1) 
Per altra part es produeixen processos d’intercanvi catiònic amb aluminosilicats. Gràcies a 
aquests processos que tenen lloc a la interfase entre les partícules argiloses i l’aigua, 
Eliminació de contaminants en aigües subterrànies mitjançant partícules metàl·liques impregnades en suports polimèrics  Pàg.17 
 
s’alliberen cations alcalins i alcalinoterris. Aquest processos d’intercanvi catiònic són els 
responsables de l’alteració de l’ordre d’abundància dels cations en relació a les aigües 
superficials. Així, en alguns casos s’observa el següent ordre d’abundància: Na+ > Ca2+ > 
Mg2+, enlloc del més comú: Ca2+ > Mg2+ > Na+. 
En general per als ions més abundants presents a concentracions entre algunes unitats i 
algun centenar de parts per milió (ppm), s’observa el següent ordre: 
Cations: Ca2+ > Mg2+ > Na+ > K+ 
       Anions:       −3HCO > Cl
-
 > −24SO  
El CO2 està present en dissolució a nivells elevats, mentre que la concentració de O2 és 
baixa, essent mínima als horitzons més profunds del sòl, lloc on es desenvolupen els 
processos anaeròbics. El pH de l’aigua subterrània és variable, i el seu valor depèn del 
tipus de sòl per el qual percola l’aigua i de la profunditat a la qual es troba l’aqüífer. Així, per 
exemple, es poden observar valors de pH lleugerament àcids (al voltant de 5) en aqüífers 
poc profunds i en terrenys silicis. Per contra, es detecten valors de pH alcalins, al voltant de 
10, en aqüífers profunds i situats en terrenys calcaris.  
La denominació d’aigua mineral natural, es reserva a l’aigua subterrània que excedeix 
d’una determinada concentració d’espècies dissoltes. Habitualment, es considera aigua 
mineral la que conté més de 1 g/l de sòlids dissolts o més de 1 g/l de CO2 en dissolució en 
el punt d’emergència. Segons l’espècie predominant en l’aigua en el seu punt 
d’emergència, es distingeixen les aigües carbonatades, amb un contingut en CO2 igual o 
superior a 1 g/l; sulfurades, en les que la concentració de H2S y HS- és superior a 1 mg/l; 
iodades, amb un contingut de ió I- superior a 5 mg/l; ferruginoses, per les quals la 
concentració de ferro en forma divalent és superior a 10 mg/l, etc. 
4.1.4. Qualitat de les aigües subterrànies 
La qualitat de l’aigua subterrània pot veure’s modificada tant per causes naturals, 
intrínseques al propi aqüífer, com per factors externs. En qualsevol cas el concepte de 
qualitat no és fàcil de definir, ja que, en última instància, la qualitat de l’aigua no depèn 
només de la seva composició sinó també de l’ús per al qual es destina. Aquesta qualitat de 
les aigües subterrànies s’expressa mitjançant un conjunt de valors relatius a paràmetres 
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físics, químics i biològics, dels quals s’han establert límits admissibles o tolerables en funció 
de l’ús previst del recurs. 
Així, les exigències màximes per a la qualitat de l’aigua són les que es plantegen quan 
s’utilitza per a abastament urbà; a Espanya són les especificades a la “Reglamentación 
Técnico-Sanitaria para el abastecimiento i control de calidad de las aguas potables de 
consumo público” (R.D. 113871990, de 14 de setembre) [Ministerio de industria y energia, 
1994]. Per l’agricultura les limitacions es refereixen principalment a la salinitat i al contingut 
en sodi, si bé no existeix una normativa específica, al influir altres factors, com són el tipus 
de cultiu i les característiques del sòl. A la indústria, la diversificació d’usos de l’aigua no 
permet establir normes aplicables a tot tipus de processos; no obstant, par a usos generals, 
se solen tenir en compte l’agressivitat i el poder incrustant de l’aigua com a característiques 
més destacades. 
Considerant el medi hídric subterrani com un sistema dinàmic, la qualitat en un punt 
determinat serà el resultat de l’efecte combinat de les condicions de contorn i de l’evolució 
d’aquest sistema davant les accions externes. Quan aquestes accions són d’origen 
exclusivament atmosfèric, es parla de qualitat natural del recurs. Els elements que 
configuren aquesta qualitat natural de les aigües subterrànies es mostren de forma 
esquemàtica a la figura 4.1. 
Les aportacions en la zona de recàrrega, les característiques de les zones no saturada i 
saturada, juntament amb les condicions de flux i les reaccions físico-químiques i 
biològiques produïdes durant la permanència de l’aigua a l’aqüífer, són els factors que 
determinen la qualitat mencionada anteriorment. 
Els paràmetres descriptius de la qualitat natural són els següents: temperatura; pH; 
conductivitat; anions: clorurs, sulfats, bicarbonats, nitrats, nitrits; cations: sodi, potassi, calci, 
magnesi, amoni; ferro i manganès totals; sílice; oxigen dissolt; anhídrid carbònic dissolt. 
La qualitat química s’expressa en funció dels ions majoritaris o macroconstituents, la 
concentració agregada dels quals representa en general més del 90% del contingut iònic 
total. 
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4.1.5. Contaminació del sòl i les aigües subterrànies 
4.1.5.1. El concepte de contaminació 
Els sòls i les aigües subterrànies tenen problemàtiques específiques, diferents a les de les 
aigües superficials, tot i que amb molts punts en comú entre ambdós: la contaminació de 
les aigües subterrànies és un procés en el qual les peculiaritats del terreny tenen una 
intervenció molt rellevant en la seva evolució, fet que implica que s’hagi de considerar el 
problema de la contaminació com un tot.   
Les aigües subterrànies solen ser més difícils de contaminar que les superficials, però quan 
aquesta contaminació es produeix, és més difícil d’eliminar. Això succeeix perquè les 
Figura  4.1  Elements de qualitat natural d’una aigua subterrània [Varela, 1998] 
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MEDI FÍSIC 
 
- zona edàfica 
- zona no saturada 
- zona saturada 
- textura 
- estructura 
- contingut mineral 
FACTORS 
- solubilitat minerals aqüífer S  
- potencial redox: O2, equilibri de carbonats 
PROCESSOS 
- flux (no saturat i saturat) 
- absorció, adsorció, int. iònic, 
dissolució/precipitació, líquid/vapor 
- reaccions redox 
QUALITAT NATURAL DE LES 
AIGÜES SUBTERRÀNIES 
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aigües del subsòl tenen un ritme de renovació molt lent. Mentre el temps de permanència 
mig de l’aigua en els rius és de dies, en un aqüífer és de centenars d’anys, el que fa molt 
difícil la seva purificació.   
En zones on existeix una pressió urbana important, com succeeix a la zona metropolitana 
de la ciutat de Barcelona on es concentra més de la meitat de la població de Catalunya, el 
risc de contaminació dels aqüífers degut a activitats urbanes i industrials és molt gran si no 
es prenen les mesures de protecció i prevenció adequades. Donat que aquestes mesures 
són pràcticament inexistents, es van produint episodis contaminants que van degradant la 
qualitat de l’aigua subterrània [Luque, 1998].  
Quan l’alteració de l’eventual equilibri químic establert entre l’aigua subterrània i el terreny 
pel qual circula, constitueix un impacte negatiu en l’ecosistema hídric o afecta al potencial 
del recurs per a la seva utilització posterior, es pot parlar de contaminació. La contaminació 
de les aigües subterrànies pot venir de la superfície de la terra, dels sòls per sobre del nivell 
freàtic, o de sediments per sota del nivell freàtic. Com ja s’ha dit anteriorment, en el procés 
de contaminació de les aigües subterrànies tenen una gran importància les peculiaritats 
hidreogeològiques del terreny que poden retardar, potenciar o disminuir els efectes de tal 
contaminació.  
La contaminació de les aigües subterrànies es distingeix de la de les aigües superficials en 
la seva dificultat de detecció, en la seva duració i en la dificultat de corregir un cop 
localitzada. La lentitud amb què l’aigua es mou en el terreny fa que en moltes ocasions 
quan es detecta una contaminació, aquesta ja s’hagi dispersat per una zona important o 
inclús que el seu causant ja no existeixi o hagi minvat la seva activitat. Per tot això, la 
contaminació d’un aqüífer és un perill ocult d’efectes retardats i de llarga duració i inclús 
irreversible. L’aparició d’una contaminació a les aigües subterrànies sol ser normalment 
molt diluïda, però afectant a un volum d’aigua molt gran. En contrapartida, a les aigües 
subterrànies el poder depurador del terreny pot atenuar o reduir a nivells acceptables el 
deteriorament de la qualitat. 
La vulnerabilitat d’un aqüífer a la contaminació expressa la facilitat amb què un contaminant 
pot accedir a l’aqüífer  a través del sòl edàfic i de la zona no saturada. La zona no saturada 
pot constituir així una primera i poderosa “línia de defensa natural” contra la contaminació 
en aqüífers lliures.  
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La vulnerabilitat és funció de les propietats del sòl, de l’espessor de la zona no saturada i de 
la seva capacitat d’atenuació i retenció, així com de les propietats del contaminant (la seva 
degradabilitat i capacitat per interaccionar amb el medi sòlid). La combinació d’aquests 
factors, endògens i exògens, determina el potencial de risc a la contaminació de les aigües 
subterrànies, sempre referit a una zona determinada. 
A continuació es mostra un esquema dels conceptes de vulnerabilitat i risc: 
 
 
 
 
 
  
 
 
La potencialitat de la degradació de la qualitat de l’aigua subterrània depèn del risc dels 
aqüífers en front de les activitats contaminants que tenen lloc al seu entorn. Amb la finalitat 
d’estimar el possible impacte d’aquestes activitats i d’acord amb la cartografia de l’estudi 
sobre <<Riesgo de contaminación de las aguas subterráneas por vertidos sobre el 
terreno>>, realitzat per l’Institut Tecnològic Geominer d’Espanya (ITGE, 1988) , es divideix 
el territori nacional en tres zones amb diferents nivells de risc [Ministerio de industria y 
energia, 1994]: 
- Risc elevat: comprèn les zones permeables per fissuració i karstificació i les 
constituïdes per materials amb porositat intergranular, quan la zona no saturada és 
insuficient per impedir la protecció del aqüífer. 
Figura  4.2  Esquema de vulnerabilitat i risc d’una aigua subterrània [Foster, 1987] 
 Accessibilitat hidràulica Capacitat d’atenuació 
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- Risc mig: inclou les àrees constituïdes per materials permeables per porositat 
intergranular o per fissuració 
- Risc baix: són aquells sectors que hidrogeològicament poden ser considerats com 
impermeables o de molt baixa permeabilitat. 
En tot el territori espanyol, les zones d’alt risc constitueixen el 28% del total de la superfície, 
les de risc mig el 34% i les de baix risc el 38%. 
En general es pot dir que el risc de contaminació augmenta al disminuir la trajectòria 
recorreguda per l’agent contaminant en el terreny i al augmentar la velocitat de l’aigua en 
l’aqüífer i la mobilitat del contaminant. 
Es considera que hi ha tres tipus de contaminació que poden afectar als aqüífers: química, 
biològica i radioactiva [Luque, 1998]. 
Els mecanismes d’incorporació del contaminant a l’aqüífer són de diversos tipus: 
- infiltració a través de la zona no saturada en àrees de recàrrega; 
- pèrdues en rius o masses d’aigua superficial connectats a l’aqüífer; 
- injecció en sondeigs i pous; 
- intrusió en zones pròximes a aigües salines. 
Els processos que determinen l’abast i l’evolució de la contaminació de les aigües 
subterrànies es poden sintetitzar en: 
- filtració mecànica de les partícules i bactèries en suspensió, accentuada en aqüífers 
amb porositat intergranular i porus de petita grandària i uniformement distribuïts; 
- oxidació-reducció, en particular de compostos nitrogenats i metalls pesats durant el 
seu pas per la zona no saturada, en la qual és més intensa l’activitat de 
microorganismes; 
- adsorció i absorció, que incrementen el període de permanència del contaminant en 
el terreny, i per tant la possibilitat d’una major depuració, afavorida per l’intercanvi 
iònic i l’acció bacteriana; 
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- dilució, per barreja d’aigua contaminada amb aigua de millor qualitat; la capacitat 
d’emmagatzemar de l’aqüífer condiciona en aquest cas l’abast del procés; 
- acció bioquímica, particularment intensa en la zona no saturada.  
L’evolució del contaminant durant el lent transport a través de l’aqüífer dependrà, en 
definitiva, de les relacions entre les fases sòlida, de vapor i en solució. 
Segons la distribució de les fonts contaminants es distingeix entre [Ministerio de industria y 
energia, 1994]: 
- contaminació puntual, originada per un focus localitzat, que afecta amb major 
intensitat a una zona restringida al voltant del focus. En aquests casos el front 
contaminant presenta un contorn en el terreny semblant a un plomall, que 
s’expandeix a partir del punt d’entrada.  
- contaminació difusa, quan l’entrada del contaminant es distribueix en una àmplia 
zona de l’aqüífer. El procés es desenvolupa a través d’un front ampli, mitjançant la 
percolació afavorida ocasionalment per episodis hidràulics de tipus pistó.  
Aquest segon tipus de contaminació pot provocar situacions especialment preocupants 
amb el pas del temps, al anar-se carregant de contaminació, lenta però contínuament, 
zones molt extenses. 
Una situació intermèdia entre les anteriors és la de la intrusió salina induïda per la 
sobreexplotació que facilita que les aigües salines envaeixin la zona d’aigües dolces, per 
desplaçament de la interfase entre els dos tipus d’aigües. 
Bàsicament, l’origen de la contaminació és antròpic i, en funció de l’activitat que la produeix, 
pot ser [Ministerio de industria y energia, 1994]: 
- Agropecuària 
o Fertilitzants 
o Plaguicides 
- Urbana 
- Industrial 
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4.1.6. Contaminació del sòl i les aigües subterrànies 
4.1.6.1. Episodis de contaminació als aqüífers catalans 
En els últims anys han augmentat de manera significativa els casos de contaminació 
d’aigües subterrànies per activitats industrials i urbanes. 
Els casos de contaminació que s’exposen a continuació [Luque, 1998] han afectat a 
aquífers de Catalunya molt vulnerables per tractar-se de dipòsits al·luvials, amb zones de 
recàrrega directament connectades a un riu i amb una gran activitat industrial i urbana. En 
tots aquests aqüífers existeixen o han existit captacions per al subministrament d’aigua 
potable i dos d’ells, el del Vall Baix i el del Delta del riu Llobregat, tenen una gran 
importància estratègica en l’abastament de Barcelona i la seva àrea metropolitana com a 
recurs alternatiu a l’aigua superficial del riu Llobregat. Per fer front a una possible 
contaminació de l’aigua de l’aqüífer del Delta del riu Llobregat a la zona de Cornellà de 
Llobregat, on Aigües de Barcelona té unes captacions que poden arribar a extreure prop de 
4.000 l/s, aquesta empresa està realitzant les modificacions necessàries en les seves 
instal·lacions per conduir l’aigua subterrània a la Planta de Tractament de Sant Joan Despí 
on se li podrà efectuar un tractament consistent en ozonització, filtració per carbó i 
desinfecció amb clor. 
La primavera de l’any 1.974 es va detectar en l’aigua extreta de l’aqüífer pel pou L’Estrella 
4, un dels sis pous que Aigües de Barcelona té al municipi de Sant Feliu de Llobregat, una 
forta olor a compostos orgànics aromàtics. Segons els anàlisis realitzats en aquestes 
aigües, la causa de l’olor era una contaminació de l’aigua amb dissolvents clorats, 
principalment percloretilè. La contaminació es va relacionar des d’un principi amb el 
farciment, realitzat uns mesos abans, d’uns forats d’extracció d’àrids situat aigües amunt 
del pou afectat, ja que molts d’aquests forats s’omplien amb residus industrials i urbans 
[Servicio de estudios en Barcelona del Banco Urquijo, 1979]. 
Un altre episodi de contaminació a l’aqüífer de la Vall del Baix Llobregat, que va afectar a la 
mateixa zona de l’aqüífer del cas anterior, es va detectar el desembre de 1.991 en uns 
pous que abastien al municipi de Torrelles de Llobregat. La contaminació era deguda al 
vessament de gasolina, que s’havia produït mesos abans, a causa d’un atemptat terrorista 
contra l’oleoducte que discorre paral·lel al riu Llobregat per seu marge dret. En total es van 
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extreure 23 tones de gasolina, de les quals 21 eren de la zona de l’atemptat i la resta per 
bombeig de les barreres hidràuliques. 
Un cas de contaminació per amoníac va aparèixer el mes de maig de 1.995 a l’aigua dels 
pous que Aigües de Barcelona té als municipis de Cornellà de Llobregat i Sant Joan Despí i 
que exploten els recursos de l’aqüífer del Delta del riu Llobregat. El possible focus de la 
contaminació podia ser una fuga d’un col·lector d’aigües residuals situat a les proximitats 
d’aquests pous. En una revisió de l’interior d’aquest col·lector, s’hi van trobar varies ruptures 
i una d’elles correspon a un punt situat a una 100 m aigües amunt del pou contaminat 
seguint les línies de flux d’aigua subterrània. 
El juny de 1.994 es va detectar una alta concentració de tricloretilè en diferents pous situats 
al municipi d’ El Prat de Llobregat, que capten aigua de l’aqüífer del Delta del riu Llobregat 
per l’abastament d’aigua potable d’aquesta població. Actualment, la concentració de 
tricloretilè en l’aigua ha disminuït lleugerament però encara hi ha pous amb més de 100 
mg/l, desconeixent-ne amb exactitud la font de contaminació. 
L’explotació dels recursos dels aqüífers del riu Besòs per abastament i usos industrials es 
va iniciar al final del segle passat, arribant-se’n a extreure al voltant de 60 hm3 anuals als 
anys 60. Aquesta extracció, al ser molt superior als recursos disponibles va produir una 
salinització de la zona de l’aqüífer més propera a la costa per intrusió marina. A més 
d’aquest fenomen es van anar produint a partir dels anys 70 una sèrie de contaminacions a 
causa de la infiltració de la pròpia aigua del riu, convertida en claveguera a cel obert, de la 
infiltració d’aigua residual urbana i industrial per fugues en els col·lectors i per altres motius 
molt diversos que van obligar a abandonar progressivament les captacions.  
4.1.6.2. Episodis de contaminació als aqüífers espanyols 
A Espanya, aproximadament la meitat dels sistemes aqüífers existents presenten 
concentracions puntuals de nitrats superiors als 50 mg/l xifra que fixa la reglamentació per 
a l’aigua de consum humà. Els aqüífers més danyats per aquest fenomen són els de la 
costa mediterrània, les conques dels rius Guadiana i Júcar, així com zones puntuals de 
Badajoz, Ciudad Real, Balears, Tenerife i Gran Canària. Per altra banda, la salinització 
d’aqüífers s’està produint a tota la vessant mediterrània, des de Girona fins a Màlaga i, 
d’allà fins a Huelva, sumant-hi punts concrets d’Astúries, Cantàbria, País Basc i els 
arxipèlags Balear i Canari. En qualsevol cas, l’explotació incorrecta de les aigües 
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subterrànies es veu agreujada per la dificultat que comporta el seu diagnòstic o perquè el 
problema no es fa evident.  
L’aparició d’elevats continguts d’arsènic en les aigües subterrànies, que s’ha presentat en 
una amplia zona del sector nord de la Comunitat de Madrid (els efectes i orígens de la qual 
es troben en fase d’investigació actualment) s’ha detectat també en els controls portats a 
terme pels Serveis de Sanitat de la Comunitat de Castella i Lleó, amb la presència de valors 
d’aquest element per sobre dels límits permisos per la legislació vigent per les aigües 
d’abastament, en captacions d’aigües subterrànies, circumstància que ha propiciat la 
inutilització del recurs per a l’ús al qual es destinava [Igme, 2003].  
L’any 1996 es va declarar la submeitat nord de la unitat hidrogeològica de la Plana de Inca - 
Sa Pobla com vulnerable a la contaminació per nitrats d’origen agrari, en compliment de la 
Directiva 91/676/CEE. La Comunitat Autònoma Balear, en col·laboració amb l’Institut 
Geològic i Miner d’Espanya, va assumir des d’aleshores portar a terme un seguiment de 
l’aqüífer i realitzar un estudi de detall sobre la incidència del desenvolupament agrícola i 
ramader en els diferents aqüífers de l’àrea de treball [Igme, 2003].    
Durant l’any 2002 es van portar a terme dues campanyes de mostreig a la conca del 
Duero, cada una d’elles en 115 captacions distribuïdes en l’aqüífer Los Arenales, afectat 
per elevats continguts d’arsènic.  
4.1.7. Normativa sobre contaminació de sòls i aigües subterrànies 
4.1.7.1. Normativa comunitària 
La Directiva Europea (80/68/CEE) vol preveure la contaminació originada per determinades 
substàncies perilloses i reduir i eliminar, en la mesura del possible les conseqüències de 
l’actual contaminació de les aigües subterrànies, traçant un principi d’unificació de les 
legislacions dels Estats membres. La Directiva classifica les substàncies en dues llistes I 
(l’abocament directe de les quals està prohibit) i II (el seu abocament s’ha de limitar), on la 
primera està composta de matèries més nocives que la segona. Però per entrar en l’àmbit 
d’aplicació de la directiva, a més de pertànyer a les famílies llistades, cada substància 
individual ha de produir un efecte perjudicial.  
A la llista I hi trobem compostos organohalogenats i substàncies que puguin originar 
compostos similars en el medi aquàtic: 1) Compostos organofosforats; 2) Compostos 
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orgànics d’estany; 3) Substàncies que tinguin un poder cancerigen, mutagen o teratogen en 
el medi aquàtic o a través del mateix (1); 4) Mercuri i compostos de mercuri; 5) Cadmi i 
compostos de cadmi; 6) Olis minerals i hidrocarburs; 7) Cianurs. 
La llista II comprèn les substàncies individuals i les categories de substàncies que formen 
part de les famílies i grups de substàncies que s’enumeren a continuació i que podrien tenir 
un efecte perjudicial en les aigües subterrànies: 
1) Els metal·loides i els metalls de la taula següent, així com els seus compostos; 
1 zinc 4 crom 7 arsènic 10 titani 13 beril·li 16 vanadi 19 tel·luri 
2 coure  5 plom 8 antimoni 11 estany 14 bor 17 cobalt 20 plata 
3 níquel 6 seleni 9 molibdè 12 bari 15 urani 18 tali   
2) Biocides i els seus derivats que no figuren a la llista I; 3) Substàncies que tinguin un 
efecte perjudicial en el sabor i/ olor de les aigües subterrànies, així com els 
compostos que puguin originar tals substàncies en les aigües , tornant-les no aptes 
per al consum humà; 4) Compostos orgànics de silici tòxic o persistents i 
substàncies que puguin originar tals compostos a les aigües, excepte aquells que 
siguin biològicament innocus o que es transformin ràpidament a l’aigua en 
substàncies innòcues; 5) Compostos inorgànics de fòsfor elemental; 6) Fluorurs; 7) 
Amoníac i nitrits. 
(1)
 En la mesura en que certes substàncies de la llista II tenen un poder cancerigen, 
mutagen o teratogen, seran incloses en la categoria 4 de la present llista. 
Com a màxim el 22 de desembre de 2005, els Estats membres hauran d’establir un valor 
límit per a cada contaminant detectat en les seves aigües subterrànies considerades de 
risc. Com a mínim, els països membres fixaran valors límits per a l’amoni, l’arsènic, el 
cadmi, el clorur, el plom, el mercuri, el sulfat, el tricloretilè i el tetracloretilè. Abans del 22 de 
juny de 2006 els Estats membres hauran de comunicar a la Comissió Europea una llista 
dels contaminants per als quals s’hagi fixat un valor límit.  
Veure l’annex A.7.1 corresponent a la  Directiva 80/68/CEE, relativa a la protecció de les 
aigües subterrànies contra la contaminació provocada per determinades substàncies 
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perilloses (D.O.C.E. nº L 20/43, del 26 de gener de 1980), que quedarà derogada tretze 
anys després de l’entrada en vigor de la Directiva 2000/60/CE. 
Veure l’annex A.7.2 corresponent a la  Directiva 2000/60/CE, relativa a l’anàlisi de 
transposició y procediments de desenvolupament, (D.O.C.E. nº L 327, del 23 d’octubre del 
2000) coneguda com a Directiva Marc d’Aigües, per la qual s’estableix un marc comunitari 
d’actuació en l’àmbit de la política d’aigües.  
Altres Directives Europees que mantenen una relació estreta amb l’estudi de les aigües 
subterrànies són: Directiva (80/778), sobre qualitat de l’aigua destinada a consum humà; 
Directiva (74/464), sobre la contaminació causada per substàncies perilloses; Directiva 
(86/278), sobre la protecció del medi ambient i dels sòls; Directiva (91/676), relativa a la 
protecció de les aigües contra la contaminació provocada per nitrats utilitzats en l’agricultura 
(D.O.C.E. nº L 375/1, del 31 de desembre de 1991) . 
4.1.7.2. Normativa estatal 
La Llei d’aigües de 1985 (Llei 29/1985 de 2 d’agost; BOE nº 189, de 8 de agost 1985) i la 
de Costes de 1988, incorporen les aigües subterrànies definitivament al domini públic. La 
prevalença del criteri essencial en la Llei d’aigües del cicle hidrològic, no estableix 
diferències en la seva consideració com a part del domini públic. Les modificacions de 
major importància de la Llei 29/1985 d’Aigües són conseqüència de la Llei 46/1999 del 13 
de desembre, publicada al BOE del 14/12/1999.  
La legislació estatal complementària a la ja esmentada comprèn: Reial Decret 849/1986, de 
11 d’abril, pel que se aprova el Reglament del Domini Públic Hidràulic, que desenvolupa els 
títols Preliminar, I, IV, V, VI i VII de la Llei 29/1985, de 2 de agost, d’Aigües. (BOE nº 103, 
de 30.04.86). (Correcció d’errades: BOE nº 157, de 02.07.86). M.A. 1986\1338 ; Ordre de 
23 de desembre de 1986 per la qual es dicten normes complementàries en relació amb les 
autoritzacions d’abocaments d’aigües residuals (BOE nº 312, de 30.12.86), (Correcció 
d’errades BOE de 26.01.87); Ordre de 12 de novembre de 1987, normes d’emissió, 
objectius de qualitat i mètodes de mesura de referència relatius a determinades 
substàncies nocives o perilloses contingudes en els abocaments d’aigües residuals (BOE 
nº 280, de 23.11.87); Reial Decret 927/1988, de 29 de juliol, pel que s’aprova el Reglament 
de l’Administració Pública de l’Aigua i de la Planificació Hidrològica, en desenvolupament 
dels títols II i III de la Llei d’aigües. (BOE nº 209, de 31.08.88). M.A. 1988\1925; Ordre de 28 
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de juliol de 1989, prevenció de la contaminació produïda pel residus procedents de la 
indústria de diòxid de titani (BOE nº 191, de 11.08.89); Reial Decret 1315/1992, de 30 de 
octubre, pel que es modifica parcialment el Reglament del Domini Públic Hidràulic, que 
desenvolupa els Títols Preliminar I, IV, V, VI i VII de la Llei 29/1985, de 2 de agost, 
d’aigües, aprovat pel Reial Decret 849/1986, de 11 de abril. (BOE nº 288, de 01.12.92). 
M.A. 1992\2546; Reial Decret 2116/1998, de 2 de octubre, pel que es modifica el Reial 
Decret 509/1996, de 15 de març, de desenvolupament del Reial Decret-Llei 11/1995, de 28 
de desembre, pel que s’estableixen les normes aplicables al tractament de les aigües 
residuals (BOE nº 251, de 20.10.98); Ordre de 26 de octubre de 1993, sobre la utilització de 
llots de depuració en el sector agrari. (BOE nº 265, de 5.11.93). 
4.1.7.3. Disposicions a la comunitat autònoma de Catalunya 
A nivell autonòmic la legislació relacionada més important s’enumera a continuació: Decret 
329/1988, d'11 d’octubre, pel qual es declara la sobreexplotació de determinats vectors dels 
aqüífers subterranis o unitats hidrogeològiques. (DOGC 1075, de 30.11.88); Llei 5/1981, de 
4 de juny, sobre desplegament legislatiu en matèria d’evacuació i tractament d’aigües 
residuals. (DOGC 133, de 10.06.81); Decret Legislatiu 1/1988, de 28 de gener, pel qual 
s’aprova la refosa dels preceptes de la Llei 5/1981, de 4 de juny, i la Llei 17/1987, de 13 de 
juliol, en un text únic. (DOGC 962, de 07.03.88); Decret 83/1996, de 5 de març, sobre 
mesures de regularització d’abocaments d’aigües residuals. (DOGC 2180, de 11.03.96); 
Ordre de 27 de novembre de 1998, per la qual s’aproven els models MD-1(4) i MD-15 de la 
declaració de càrrega contaminant abocada i s’estableixen les normes d’actuació de la 
Junta de Sanejament en la valoració i correcció de les dades declarades. (DOGC 2796, de 
11.11.98). 
4.2. Tecnologies de tractament 
4.2.1. Introducció 
Com ja s’ha mencionat amb anterioritat, la contaminació que afecta a les aigües 
subterrànies normalment es produeix per infiltració a través del sòl, fet que pot fer necessari 
un anàlisi conjunt del sistema sòl-aigua subterrània, per a determinar els mecanismes de 
contaminació responsables del problema, i les alternatives a la remeiació.  
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En concret, hi ha tres factors fonamentals a considerar al analitzar les alternatives de 
remeiació: la font de contaminació, el mecanisme d’infiltració i el tipus de contaminant.  
La font de contaminació pot ser puntual o difusa. Les fonts més comunes de 
contaminació de les aigües estan relacionades amb les pràctiques agrícoles intensives, que 
obren la possibilitat a la percolació de nitrats i pesticides; les activitats d’explotació minera, 
que generen efluents molt àcida i salins; l’emmagatzematge de productes o residus en 
profunditat, que poden generar fugues de components tòxics (hidrocarburs, dissolvents, 
productes químics, etc.); les foses sèptiques, que poden ocasionar seriosos problemes de 
contaminació d’organismes patògens, nitrats i matèria orgànica; i a altres activitats més 
limitades com la pluja àcida, intrusions marines per sobreexplotació, accidents, abocaments 
incontrolats, etc. 
El mecanisme pot ser o bé un accés directe del contaminant a l’aqüífer o a capes 
profundes del sòl, o bé un accés difós, a través d’una infiltració en sentit estricte del 
contaminant en el sòl. El primer cas és més problemàtic a primera vista, ja que afecta de 
forma molt més ràpida i completa a les aigües subterrànies, però és més senzill de 
solucionar a mig-llarg termini, donat a que una part important de la solució consisteix en 
impedir aquest accés. La infiltració, per la seva part, sol implicar un menor grau d’afectació 
a les aigües subterrànies, degut a la capacitat d’atenuació del sòl, però a la vegada això fa 
que el sòl quedi afectat, el que sovint fa que es prolongui el problema en el temps i l’espai. 
El tipus de contaminant és sempre fonamental per a definir les possibilitats de remeiació. 
Els principals tipus són: 
• Partícules en suspensió. Solen ser poc problemàtiques degut a que tendeixen a ser 
filtrades amb facilitat pel sòl, o en el propi subsòl. Tot i això, en el cas infiltracions directes a 
aqüífers amb menor capacitat de filtrat, poden arribar a presentar un problema.  
• Sals en dissolució. Els components aniònics o catiònics que l’aigua porta en dissolució 
poden ser captats en grau variable pels mecanismes naturals de depuració del sòl. Els uns 
són més problemàtics que els altres, el que fa que sigui molt variada la gamma de 
solucions que es poden adoptar per a la seva eliminació, si bé una de les més adequades 
sol ser l’extracció i tractament de les aigües contaminades. 
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• Altres contaminants fisicoquímics. En relació a l’anterior, la presència de sals en 
dissolució sovint va acompanyada d’acidesa, alcalinitat, condicions redox inapropiades, etc. 
La infiltració a través del sòl, o la naturalesa de la roca que constitueix l’aqüífer, sovint 
mitiga el problema. 
• NAPLs. Correspon a les sigles angleses “Non Aqueous Phase Liquid” - fase líquida no 
aquosa - és a dir, líquids immiscibles en l’aigua, i de menor densitat que solen ser 
hidrocarburs derivats del petroli i que generalment no tendeixen a infiltrar-se en presència 
d’aigua, degut a que floten. 
• DNAPLs. Correspon a les sigles angleses “Dense Non Aqueous Phase Liquid” – fase 
líquida densa no aquosa -, és a dir líquids immiscibles en l’aigua i de major densitat que 
aquesta, que poden ser de naturalesa diversa i que constitueixen en l’actualitat un 
problema seriós degut a la seva persistència i capacitat d’infiltració i migració en el subsòl. 
Corresponen, entre altres, a dissolvents orgànics com el tricloretè, utilitzat en tintoreria. 
Altres factors que poden influir són la localització concreta del problema (proximitat de 
poblacions, proximitat a conques hidrogràfiques importants), i la classe i propietats dels sòls 
afectats, que pot influir decisivament en l’evolució de la contaminació, i condicionarà 
l’aplicació de les tècniques de tractament. 
Es poden utilitzar varies tècniques en la remeiació i prevenció de contaminació de sòls i 
aigües subterrànies, ja sigui tractant o  aïllant el sòl in situ, o eliminant els contaminants per 
rentat o extracció. De totes formes, aquestes tecnologies van acompanyades d’un gran 
consum d’energia i poden derivar en nous problemes ambientals. És necessari, per tant, 
trobar noves tècniques més eficients i econòmiques per al tractament d’aigües i sòls 
subterranis. Aquesta recerca està en procés, a Europa i arreu del món, aproximant-se en 
general a l’atenuació natural, la tècnica de bombeig i tractament i les barreres reactives 
permeables.  
Aquest projecte es centra en les barreres reactives permeables que integren un mètode 
nou i innovador  per la remeiació de les aigües subterrànies. El mètode tradicional del 
bombeig i tractament o les tècniques microbiològiques han demostrat una cert fracàs 
davant alguns productes químics perjudicials, per exemple els metalls pesats fluint 
lentament d’una font de contaminació.   
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Les barreres reactives permeables és una tècnica in situ amb una baixa demanda 
energètica i amb una relació cost-efectivitat més elevada que les tècniques de remeiació 
estàndards [Manz and Quinn, 1997; Mitchell, 1997]. Els elements químics objecte de ser 
extrets de l’aigua subterrània mitjançant els materials reactius de les barreres permeables 
són descompostos en altres, menys perillosos o fixats eficientment en el material reactiu. 
La seva mobilitat, disponibilitat i toxicitat són significativament reduïdes en ambdós casos.  
4.2.2. Atenuació natural 
L’atenuació natural es defineix com el procés pel qual la concentració de contaminants es 
redueix fins a nivells acceptables a través de processos naturals. L’atenuació natural 
implica processos físics, químics i biològics que actuen reduint la massa, la toxicitat i la 
mobilitat de la contaminació subterrània.  
Hi ha varis processos físics, químics i biològics que comprèn l’atenuació natural, entre els 
quals hi ha: 
• Biodegradació. Les bactèries presents en el sòl i les aigües subterrànies utilitzen 
algunes substàncies químiques com a aliment. Quan aquestes substàncies químiques 
estan completament digerides, les transformen en aigua o gasos inofensius. 
• Estabilització química. És la reducció de la mobilitat del contaminant gràcies a 
processos químics. 
• Mescla i dilució. Al passar les aigües subterrànies a través del sòl, la contaminació es 
pot barrejar amb l’aigua neta. D’aquesta manera es dilueix la contaminació. 
• Adsorció. Retenció de compostos a materials geològics per atracció física o química. 
• Evaporació. Algunes substàncies químiques, com el petroli, s’evaporen, fet que implica 
que es converteixen de líquids a gasos dins del sòl. A més, si aquests gasos s’escapen a 
l’aire a la superfície del terreny, la llum del sol els pot destruir. 
L’atenuació natural, per definició, té lloc de forma natural. De totes formes, l’ús de 
l’atenuació natural com un mètode específic de tractament implica la modelització i 
avaluació dels nivells de reducció del contaminant per determinar si és un mètode factible. 
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Aquesta avaluació per saber si el mètode és o no factible també ha de considerar 
l’existència i el risc potencial per a la salut humana i el medi ambient. 
A més, per a utilitzar l’atenuació natural com una estratègia de depuració, el mostreig ha de 
tenir lloc durant tot el procés per confirmar que la degradació té lloc en els nivells esperats. 
El mostreig i l’anàlisi determinen si l’atenuació natural redueix la massa, la toxicitat i la 
mobilitat de la contaminació.  
El principal avantatge d’aquest mètode és la relació cost-efectivitat: en la majoria de casos 
els costos només engloben la monitorització. Com a desavantatge es poden citar els llargs 
períodes de temps per a què l’atenuació natural doni resultats, i la impossibilitat d’influenciar 
el procés. 
4.2.3. Bombeig i tractament 
El mètode més utilitzat per al tractament de les aigües subterrànies contaminades, és el del 
bombeig a l’exterior i el seu tractament posterior en una planta de tractament on s’utilitzen 
els mètodes convencionals per tractament d’aigües. El bombeig es realitza aplicant una 
pressió negativa a través d’una sèrie de pous construïts en una zona suficient que abarqui 
la regió contaminada. Un cop tractada, l’aigua es pot o bé descarregar als rius o retornar 
mitjançant pous de re-injecció a les reserves subterrànies. Hi ha varis mètodes per retornar 
l’aigua tractada a l’aqüífer, un dels quals són els pous de re-injecció.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 4.3  Esquema de la tecnologia del pump-and-treat: extracció, tractament i re-injecció [EPA, 2004] 
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Al bombejar l’aigua cap a l’exterior, aquesta passa a través de diversos perfils del sòl; la 
presència, fonamentalment, de partícules adsorbents, espècies complexants i 
microorganismes, donen lloc a la reducció de la contaminació en l’aigua, ja sigui per la 
adsorció dels contaminants o bé per la seva degradació química o bioquímica. Per tant, 
aquesta metodologia aprofita al mateix temps la capacitat autodepuradora del sòl. 
L’eficiència de la depuració, doncs, dependrà del tipus de contaminants a tractar i de la 
naturalesa del sòl. En el procés de depuració segons el mètode de bombeig i tractament 
existeixen algunes dificultats. Una d’elles consisteix en la heterogeneïtat física del sòl, que 
fa que els aqüífers es trobin en zones de naturalesa molt diferenciada (sorra, grava, roca), 
el que fa difícil predir el moviment de l’aigua i dificulta el disseny de la metodologia.  
Una altra dificultat, és la presència de líquids no aquosos en l’aigua subterrània a tractar. 
Un tipus de contaminant habitual en aigües subterrànies són els hidrocarburs que, donada 
la seva insolubilitat, estan presents en el medi com una altra fase diferenciada. Alguns 
d’aquests compostos són menys densos que l’aigua, com per exemple la gasolina, el que 
fa que romanguin a la part superior de l’aqüífer, mentre que altres, com el tricloroetilè, són 
més densos i es localitzen a la part inferior. Al realitzar el bombeig, aquestes fases són 
difícils d’arrossegar i bona part queden retingudes a l’aqüífer i en el sòl. 
El principal avantatge d’aquest mètode és la llarga experiència professional recollida en 
tractament d’aigües i que les tecnologies de bombeig estan àmpliament provades i tenen 
gran eficiència. En canvi, el fet d’extreure les aigües subterrànies constitueix una major 
intrusió en les reserves subterrànies, amb conseqüències a llarg terme. El procés de 
bombeig i tractament implica costos considerables durant llargs períodes de temps, 
especialment on l’àrea contaminada no pot ser continguda efectivament, i el nou influx 
d’aigua subterrània origina una dilució dels contaminants, arribant inclús a augmentar el 
volum d’aigua que requereix tractament.    
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4.3. Barreres reactives permeables 
4.3.1. Introducció a les barreres reactives 
Durant els últims 10 anys hi ha hagut una explosió d’activitat dirigida al desenvolupament i 
implantació de barreres reactives permeables. Constitueixen una tecnologia de remeiació 
semi-passiva in situ que utilitza les reaccions físiques, químiques o bioquímiques per 
transformar o immobilitzar contaminants mitjançant materials reactius. El procés consisteix 
en fer passar la corrent d’aigua contaminada a través d’una paret reactiva permeable. 
Aquestes barreres s’instal·len en el punt on s’identifica un flux d’aigües subterrànies 
contaminades i es construeixen cavant una franja llarga i estreta en el camí de la 
contaminació. Aquesta franja s’omple amb material reactiu i, a mida que el flux d’aigua es 
mou a través de la barrera, els contaminants són transformats en productes no tòxics o 
immòbils. 
Els processos/reaccions més utilitzats en aquesta tècnica són: : (1) reaccions redox, (2) 
precipitació i absorció, i (3) intercanvi iònic i biodegradació.   
Les evidències inicials indiquen que el medi reactiu s’esgota molt a poc a poc, i per tant, les 
barreres reactives permeables tenen el potencial de poder tractar passivament la 
contaminació durant anys o inclús dècades. Això dóna com a resultat la difícil aparició de 
costos anuals d’operació, i no seran altres que els propis de supervisió del lloc. Depenent 
de la longevitat del medi reactiu utilitzat, la barrera s’haurà de rejovenir o reemplaçar 
periòdicament. 
 
 
 
 
 
Figura 4.4   Tractament d’aigua subterrània mitjançant una barrera reactiva permeable [PEREBAR,  2002] 
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Els sistemes de barreres reactives permeables poden estar instal·lats com a barreres 
reactives contínues o com a sistemes pantalla-porta. Una barrera reactiva contínua 
consisteix en una cèl·lula reactiva la qual conté el medi reactiu permeable. Un sistema 
pantalla-porta té una secció impermeable (pantalla) que dirigeix l’aigua subterrània 
capturada cap a la secció permeable (porta). Aquesta configuració permet a vegades un 
millor control sobre la col·locació de la cèl·lula reactiva i la captura de contaminants. En 
llocs on el flux d’aigua subterrània no és gens uniforme, un sistema pantalla-porta pot 
homogeneïtzar millor les concentracions de contaminant entrant a la cèl·lula reactiva.  
En la figura 4.5 es mostren algunes de les possibles configuracions de sistemes de 
barreres reactives permeables, i en la figura 4.6, un sistema patentat de barrera reactiva 
permeable extraïble. 
 
 
 
 
 
 
Figura  4.5  Possibles configuracions del sistema pantalla-porta 
Figura  4.6  Diagrama de principi d’una barrera extraíble Panneau-drain® [Soletanche-bachy] 
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TECNOLOGIA DE BARRERES 
AVANTATGES DESAVANTATGES 
• Remeiació in situ en lloc d’un simple 
control de migració com realitzen les 
barreres impermeables 
• Restricció en profunditat 
• Remeiació semi-passiva. No es 
necessita entrada d’energia i el 
manteniment que segueix a la instal·lació 
és limitat 
 
• La ploma ha d’estar perfectament 
caracteritzada i delineada 
• No requereix d’altres estructures 
superficials que no siguin pous de 
supervisió posteriors a la instal·lació 
• Dades de proves de camp limitades i la 
supervisió de camp no està prou 
desenvolupada  
• Es pot remeiar la contaminació tot i que 
el plomall no estigui localitzat 
• Hi ha poques dades sobre la longevitat i 
la reactivitat o la pèrdua de permeabilitat 
deguda a la precipitació 
• No altera tant el model de flux d’aigua 
subterrània com ho fan els volums alts 
del bombeig  
 
• Els contaminants no s’han de portar fins 
a la superfície 
 
• S’evita la mescla de les aigües 
contaminades i les no contaminades que 
es produeix en el bombeig 
 
4.3.2. Enginyeria de les barreres reactives 
El disseny d’una barrera permeable es basa principalment en la bona caracterització del 
lloc, i en les proves d’avaluació de l’eficàcia del material que compon la barrera així com en 
una correcta modelització. 
La primera valoració a fer és si el lloc objecte d’estudi és o no convenient per una aplicació 
de barrera permeable. Els factors a valorar són: tipus de contaminant; mida del plomall i 
distribució; profunditat de l’aqüífer; consideracions geotècniques; aqüífer competent; 
velocitat de l’aigua subterrània. 
Taula 4.3  Avantatges i desavantatges de les barreres reactives 
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Tot i que una resposta desfavorable als següents factors no implica necessàriament la no 
conveniència d’una barrera permeable, si que s’ha de tenir en compte que pot produir-se el 
fet de que l’aplicació sigui més costosa o difícil. Si una valoració preliminar mostra que el 
lloc és apte, el pròxim pas a seguir és veure si les dades de caracterització del lloc són 
suficients per a localitzar l’emplaçament òptim i dissenyar la barrera. La informació 
important requerida per a un determinat lloc inclou el següent: 
– Característiques de l’aqüífer 
– Composició dels components minoritaris de naturalesa orgànica de l’aigua 
– Composició en elements majoritaris de naturalesa orgànica de l’aigua subterrània. 
Una vegada obtingudes les dades de caracterització del lloc, el proper pas és identificar i 
seleccionar el medi reactiu apropiat. Les principals consideracions a l’hora d’identificar 
candidats inicials són les següents: 
• Reactivitat. El medi candidat ha de poder ser capaç de degradar el contaminant 
designat dins d’un temps de residència acceptable. Generalment quant més curta és la vida 
mitja del contaminant donat un determinat reactiu o superior el valor de la constant de 
reacció, millor és el medi reactiu. Per tant, serà necessari disposar de la cinètica de 
degradació del contaminant en presència del medi reactiu.  
• Actuació hidràulica. La selecció de la mida de partícula del medi reactiu ha de tenir en 
compte l’intercanvi entre reactivitat i conductivitat hidràulica. Generalment, una alta 
reactivitat requereix una mida menor de partícula (àrea de superfície total superior), mentre 
que una major conductivitat hidràulica requereix major mida de partícula. 
• Estabilitat. El medi reactiu ha de poder mantenir la seva reactivitat i conductivitat 
hidràulica amb el temps. Per a què això es produeixi s’ha d’analitzar el potencial de la 
barrera per a la formació de precipitats, factor que depèn de la capacitat del medi reactiu 
per a digerir els components inorgànics de l’aigua subterrània.  
• Subproductes compatibles medi ambientalment. Els subproductes generats durant la 
degradació de han de tenir efectes nocius per si mateixos sobre el medi ambient.  
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• Disponibilitat i preu. El medi ha d’estar fàcilment disponible en grans quantitats i a un 
preu raonable. 
Actualment el ferro granular sembla ser l’únic medi reactiu que compleix en major mesura 
els criteris anteriors. En canvi, s’estan investigant medis reactius alternatius que poden 
millorar la reactivitat (per exemple, els medis reactius bimetàl·lics) i la estabilitat (per 
exemple, mescles ferro-pirita). Una altra nova línia d’investigació és la que estudia la 
possibilitat d’utilitzar materials orgànics com a medis reactius en algunes aplicacions de 
barreres reactives permeables, per remeiar biològicament certs contaminants, com els 
nitrats i els sulfats. 
4.3.3. Aplicació de les barreres reactives. Estat de l’art 
El principal grup de contaminants tractats amb aquesta tecnologia són els halogenats 
alifàtics (54%), els metalls pesats (30%) i els radionucleïds (12%). Els contaminants 
orgànics més importants objecte d’aquesta tecnologia són el tricloroetilè, tetracloroetilè i el 
tetraclorur de carboni. Els contaminants inorgànics típicament tractats són el crom (VI), el 
plom, el molibdè, l’arsènic i el cadmi [Scherer, 2000]. 
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Figura  4.7  Principals contaminants inorgànics (esquerra) i orgànics (dreta) tractats amb barreres    
reactives [Sacre, 1997] 
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Medi reactiu per al tractament de contaminants orgànics d’aigües subterrànies 
Medi reactiu Mecanisme d’eliminació Contaminants eliminats 
Ferro zero-valent Reducció química Alifàtics clorats, DDT, DDD, 
DDE, nitroaromàtics, alguns 
pesticides, tints azo 
Ferro bimetàl·lic Reducció química Alifàtics clorats, PCBs 
Magnesi, estany i zinc Reducció química Alifàtics clorats 
Minerals de ferro (òxids, 
hidròxids i sulfits) 
Reducció química Alifàtics clorats, 
nitroaromàtics 
Compostos lliures d’oxigen 
O de nitrogen 
Degradació micròbica BTEX 
 
Microorganismes en estat de 
repòs 
Cometabolisme micròbic Alifàtics clorats 
Argiles modificades amb 
surfactants 
Adsorció Orgànics no-polars 
Zeolites modificades amb 
surfactants 
Adsorció Orgànics no-polars 
Carbó, carbó activat, torba, 
serrí 
Adsorció Benzè 
Medi reactiu per al tractament de contaminants inorgànics d’aigües subterrànies 
Medi reactiu Mecanisme d’eliminació Contaminants eliminats 
Oxihidròxid fèrric Adsorció Urani, molibdè, crom 
Molsa de la torba Adsorció Crom, coure, zinc, níquel, 
cadmi, urani, molibdè 
Zeolites modificades Adsorció Plom, crom, seleni, sulfat, 
cadmi 
Taula  4.4  Principals contaminants orgànics tractats amb barreres reactives [Sacre, 1997] 
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Quitosan Adsorció Mercuri, urani, cadmi, plom, 
vanadi, níquel, molibdè, 
titani, seleni, etc. 
Òxid de titani Adsorció Molibdè, urani 
Clorur fèrric (amb CaCO3) Adsorció Urani 
Nitrat fèrric 
Sulfat fèrric 
Adsorció Molibdè 
Hidroxiapatita 
Apatita natural 
Precipitació Plom 
Sulfat de ferro, Clorur de 
calci i de bari 
Precipitació Molibdè, urani 
Calç hidratada 
Cendres  
Precipitació Urani 
Pedra calcària Precipitació Àcids de drenatge de mines 
Ferro zero-valent Reducció química Crom, urani, nitrat, nitrit, 
tecteni, molibdè, plata, sulfat, 
mercuri 
Minerals de ferro Reducció química Nitrat, cromat 
Ferro zero-valent Potencial redox més baix i 
precipitació de metall 
Àcids de drenatge de mines 
Material orgànic Reducció micròbica i 
precipitació de sulfat 
Àcids de drenatge de mines 
Material orgànic Reducció micròbica i 
precipitació de nitrat 
Nitrat 
La majoria d’aquests projectes de barreres permeables reactives estan encara en fase de 
laboratori (58%), i les aplicacions comercials responen només a un 16%. El ferro metàl·lic 
és el medi més utilitzat, conformant aproximadament el 45% de les aplicacions. Tot i això, 
Taula  4.5  Principals contaminants inorgànics tractats amb barreres reactives [Sacre, 1997] 
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existeix una gran varietat de materials que han estat proposats per al tractament de 
contaminants tant orgànics com inorgànics. Aquests materials eliminen els contaminants 
bàsicament mitjançant dos processos:  
1) Transformació del contaminant en un compost menys nociu 
2) Immobilització del contaminant dins la barrera 
La immobilització del contaminant en la barrera pot tenir lloc per adsorció en el medi reactiu 
o per precipitació de la fase dissolta. Aquesta adsorció és una reacció abiòtica en la que el 
contaminant és atret cap a la superfície per interaccions hidrofòbiques, atracció 
electrostàtica, i/o complexació a la superfície. El mecanisme més comú per a compostos 
orgànics és l’adsorció deguda a l’expulsió hidrofòbica de l’aigua. Per altra banda, els metalls 
tendeixen a absorbir mitjançant atracció electrostàtica o reaccions de complexació a la 
superfície. Tant l’adsorció com la precipitació són generalment reversibles i poden requerir 
l’extracció dels materials reactius i dels productes acumulats. 
La transformació del contaminant en un compost menys nociu és irreversible, és a dir, no 
necessita que s’extregui el medi reactiu. Aquesta transformació dins la barrera reactiva sol 
ser una reacció redox irreversible per la qual el contaminant es redueix o s’oxida. El medi 
pot proporcionar directament electrons per la reducció (ex., ferro i minerals de ferro) o 
indirectament estimular els microorganismes per fer d’intermediari en la transferència 
d’electrons aportant un acceptor d’electrons addicional (ex., aportant oxigen per estimular la 
degradació aeròbica) o un donant d’electrons (ex., aportant una font de carbó per estimular 
la desnitrificació heterofòbica). 
Les barreres de reacció química, a diferència de les d’absorció i les de precipitació, 
transformen els contaminants en altres compostos menys tòxics o menys movibles que el 
compost original. Les transformacions en una barrera de reacció química sovint implica una 
reacció redox en la qual el contaminant és reduït i el medi reactiu és oxidat. La 
transferència d’electrons del medi reactiu al contaminant ha de ser termodinàmica i 
cinèticament favorable. Alguns medis reactius viables són els metalls zero-valents i els 
minerals reduïts. 
Eliminació de contaminants en aigües subterrànies mitjançant partícules metàl·liques impregnades en suports polimèrics  Pàg.43 
 
4.3.4. Barreres reactives de Fe (s) 
4.3.4.1. Fonament de les barreres reactives de Fe (s) 
Els metalls de valència zero tal com ferro, estany i zinc són agents reductors 
moderadament forts capaços de reduir la gran part dels contaminants ambientals més 
comuns. D’aquests metalls, el ferro granular, el qual és barat i fàcil d’aconseguir,  ha rebut 
una especial atenció degut al treball de Gillham i O’Hannesin [Gillham i O’Hannesin, 1992; 
Gillham i O’Hannesin, 1994].  
El ferro zero-valent és un fort agent reductor que reacciona amb els orgànics clorats, 
nitroaromàtics, radionucleïds (ex., +22UO ) i metalls pesats (ex., Ni2+, Hg2+) presents en 
l’aigua. La complerta reducció dels orgànics origina compostos ambientalment innocus, 
mentre la reducció dels radionucleïds i els metalls pesats els torna insolubles i immòbils.  
Les principals reaccions on s’implica el ferro de valència zero i els seus productes de 
reacció són les següents [Liang, 2000; Ponder, 2001]: 
Fe2+ + 2 e- → Fe (s)  Eo = -0,447 V               (Eq. 4.2) 
Fe3+ + 3 e- → Fe (s)  Eo = -0,037 V                    (Eq. 4.3) 
Fe3+ + 1 e- → Fe2+  Eo = 0,771 V                (Eq. 4.4) 
En absència d’oxidants forts, hi ha dues semireaccions de reducció que juntament amb 
l’oxidació del ferro donen lloc a la corrosió espontània en aigua: 
- En condicions aeròbiques l’oxidant preferent és l’oxigen [Matheson, 1994; Agawal, 
1996; Lu, 2004]: 
2 Fe0(s)  + O2(g)  + 2 H2O(l)  → 2 +2 )(aqFe + 4 
−
)(aqOH   (Eq. 4.5) 
- En condiciones anaeròbies l’aigua i els protons actuen com a oxidants [Matheson, 
1994; Agawal, 1996; Lu, 2004]: 
Fe0(s)  + 2 H2O   +2 )(aqFe + H2(g) + 2 
−
)(aqOH                        (Eq. 4.6) 
Fe0(s)   + 2 + )(aqH → 
+2
)(aqFe + H2 (g)               (Eq. 4.7) 
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L’estabilitat del ferro zero valent és un factor a tenir en compte en una barrera reactiva, 
perquè no només reacciona amb els contaminants, generalment presents en baixes 
concentracions, sinó també amb l’oxigen dissolt i amb la mateixa aigua. Des del punt que 
poden ser necessaris de 100 a 200 anys perquè una ploma de contaminant flueixi a través 
d’un punt físic de la barrera, el comportament corrosiu dels components de la barrera 
esdevé de gran importància. 
Tant la reacció per mitjà de l’oxigen com de l’aigua donen com a resultat un increment del 
pH, tot i que l’efecte és més pronunciat en condicions aeròbiques perquè en aquest cas la 
corrosió es dóna amb major rapidesa. L’augment de pH afavoreix la formació de precipitats 
d’hidròxids de ferro, que poden arribar a formar una capa sobre la superfície del ferro que 
impedeixi la seva dissolució. 
Es dedueix que hi ha tres reductors principals en un sistema ferro-aigua que són el ferro 
metall, el ferro ferrós i l’hidrogen resultants de la corrosió. El grau de participació de cada 
un d’ells en el procés depèn del compost que es redueixi, és a dir, serà necessari estudiar 
el mecanisme de reacció per a cada contaminant en concret. 
El procés de transformació és una reacció superficial que requereix un contacte estret entre 
el medi reactiu i el contaminant.  Les reaccions de superfície d’oxidació-reducció 
comprenen una sèrie de processos físics i químics que inclouen: (1) transferència de 
massa del contaminant dissolt des de la solució interna a la barrera fins a la superfície; (2) 
absorció del contaminant a la superfície; (3) transferència d’electrons des de la superfície al 
contaminant; i (4) desorció del contaminant de la superfície [Stumm, 1992]. Qualsevol 
d’aquestes etapes pot ser limitant del nivell de reducció del contaminant pel Fe0, que 
dependrà del mecanisme de reacció que tingui lloc amb cada contaminant en concret. 
Degut a que les equacions (1) i (2) són reaccions heterogènies, i l’oxidació del Fe+2 implica 
productes sòlids a pH bàsics o neutres, l’àrea superficial del ferro sòlid influeix directament 
en el nombre de llocs activats de la superfície exposats a la ploma d’aigua subterrània. És a 
dir, la taxa de reducció mitjançant ferro metall depèn de la concentració de l’àrea superficial 
del metall. En molts casos s’observa una relació lineal entre las taxes de reducció i la 
concentració de l’àrea superficial del ferro [Agawal, 1996; Johnson, 1996; Choe, 2000], tot i 
que en alguns estudis sembla estabilitzar-se per a grans àrees superficials [Lu, 2004; 
Gotpagar, 1997].  
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Com ja s’ha mencionat anteriorment, l’eliminació de metalls mitjançant ferro és una 
combinació d’un procés de transformació i un d’immobilització, en el qual el metall es 
redueix a una forma menys soluble. El principal repte amb l’eliminació de metalls mitjançant 
precipitació reductiva és el risc potencial de remobilització deguda a dissolució dels 
compostos formats, en canvi, en el cas d’utilitzar ferro aquest risc és menor degut a la baixa 
toxicitat que presenten els compostos de ferro. 
4.3.4.2. Principals limitacions de les barreres reactives de Fe (s) 
Tot i l’èxit de les barreres reactives en aplicacions recents, hi ha encara limitacions 
importants que van des de la física fins a les característiques biogeoquímiques de cada lloc 
individual [Powell, 1997; Liang, 2000; Blowes, 1997]. La limitació més important és la 
manca d’informació sobre l’eficàcia del procés a gran escala. Tot i que molts assajos de 
camp prometen [O’Hannesin i Gillham, 1998] i suggereixen temps de vida per a alguns 
medis de l’ordre de dècades, s’han de prendre precaucions a l’hora de preveure els nivells 
de degradació dels experiments de laboratori a curt termini. Els índexs de degradació en 
aplicacions a escala real poden estar influïts per processos de llarg temps com són 
l’envelliment del material reactiu [Allen-King, 1997] o la disminució de la permeabilitat 
deguda a la precipitació [Mackenzie, 1997], el creixement microbiològic [Taylor i Jaffe, 
1990; Vandevivere i Baveye, 1992] o l’acumulació de gas, que no esdevenen en 
experiments de laboratori a curt termini. 
Basant-se en alguns emplaçaments actuals, és dubtós que les barreres puguin tenir una 
bona relació cost-efectivitat per tractar la contaminació en aqüífers profunds o en localitats 
que són geològicament de difícil accés. La injecció del material reactiu presenta una gran 
limitació associada a les tecnologies d’excavació comercials [Cantrell, 1997; Gavaskar, 
1998; Kaplan, 1996]. 
Per les barreres de Fe0, un dels principals problemes és el rol de l’ió ferrós, els precipitats 
superficials i les impureses en el procés de reducció. Teòricament, aquests compostos 
podrien actuar no només com a reductors, sinó també com a catalitzadors. El ferro ferrós 
lligat a la superfície o complexat pot ser l’espècie més directament responsable de la 
reducció d’un contaminant. A més, la força del ferro ferrós com a reductor podria veure’s 
significativament afectada pels lligands presents en el sistema, incloent la matèria orgànica 
i òxids metàl·lics que formen complexes amb el ferro ferrós [Stumm, 1992]. 
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Un repte tecnològic en les barreres de ferro és l’oxidació del ferro ferrós i la precipitació 
d’òxids que poden taponar l’espai dels porus o servir com a barrera física als espais 
reactius de la superfície. La passivació de la superfície del ferro metall té lloc quan la 
superfície es satura amb un òxid de metall, o altres espècies, les quals disminueixen la 
densitat de corrent d’intercanvi, i conseqüentment es redueix dràsticament k0 (constant de 
velocitat estàndard). En aquestes condicions, la transferència d’electrons des del ferro zero-
valent esdevé l’etapa limitant de reacció, i k0 disminueix. Els òxids de ferro de valència 
menor, la wustita (Fe1-xO) i la magnetita (Fe3O4), són millors conductors elèctrics que la 
geotita (α-FeOOH) [Cornell, 1996]. Per tant, aquesta geotita precipitada forma una capa 
passivant –la més passivant de totes les espècies oxidades del ferro. S’estan investigant 
algunes estratègies per extreure aquests òxids, tals com les tecnologies d’ultrasons i el 
control del pH. A més, hi pot haver processos microbians que ajudin a alleugerar la 
reducció del volum de porus degut a la formació i captació de l’hidrogen gas degut a la 
corrosió anaeròbia del ferro.     
També existeix una certa incertesa respecte a la fase limitant del procés d’eliminació. En 
general, els nivells d’extracció en una barrera reactiva permeable poden estar controlats 
tant pel transport de matèria a la superfície com per la reacció a la superfície [Stumm, 1992; 
Scherer, 1997]. Els efectes del transport de matèria en els nivells de degradació d’una 
barrera reactiva permeable encara s’han de determinar.  
L’efecte dels microorganismes sobre la permeabilitat i la reactivitat a llarg termini de la 
barrera és una gran incertesa.  
Una limitació important de la tecnologia de barreres de tractament és la seva aplicació a 
profunditats majors a 10 m. La instal·lació de la barrera a profunditats de 10 a 30 m 
presenta dificultats addicionals i fa augmentar els costos de construcció fins al punt que 
poden ser limitants per a l’aplicació d’aquesta tecnologia. Les instal·lacions a més de 30 m 
només són possibles teòricament amb les tecnologies actuals. A més, l’existència 
d’obstruccions a la superfície (edificis, carreteres) i instal·lacions subterrànies representen 
reptes addicionals per la instal·lació de barreres de tractament en el sòl. 
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5. Mètodes de preparació i caracterització de 
suports polimèrics macroporosos impregnats 
amb partícules metàl·liques 
En una barrera permeable reactiva el nivell de reducció depèn de la concentració de metall 
a la superfície. Disminuint la mida de la partícula metàl·lica hauria d’incrementar l’àrea 
superficial i per tant la taxa de reacció. Un augment de l’àrea superficial específica hauria 
d’implicar un augment de la fracció d’àtoms de metall que hi ha a la superfície de tal 
partícula, creant doncs una millor capacitat reductiva per gram. Això permet utilitzar menys 
quantitat de metall per a tractar la contaminació. L’habilitat per reduir la mida de les 
excavacions a partir de l’ús de barreres més primes és una important consideració, ja que 
l’excavació és la inversió de capital més gran en l’ús de barreres permeables in situ. 
5.1. Nano i micropartícules  
La fracció d’àtoms a la superfície augmenta dràsticament al disminuir la mida d’una 
partícula. Una nanopartícula de 3 nm té un 45 % aproximadament d’àtoms a la superfície, 
comparat amb el 76 % d’una partícula de 1 nm. Els àtoms superficials juguen un paper molt 
important en la catàlisi, ja que la reacció té lloc a la superfície de la partícula. A més, àrees 
superficials més grans augmenten la contribució relativa de l’energia de la superfície, i per 
tant disminueix l’estabilitat termodinàmica al disminuir la mida de la partícula.  
A part de tenir una gran àrea i una elevada reactivitat superficials, les partícules 
nanoescalars tenen una gran flexibilitat per aplicacions in situ. Hi ha dos factors que 
contribueixen a la capacitat d’aquestes nanopartícules com a eina versàtil de remeiació. La 
primera és la petita mida de partícula (1-100 nm); les nanopartícules poden ser 
transportades efectivament pel flux d’aigua subterrània, a més de poder romandre en 
suspensió durant llargs períodes de temps per establir una zona de tractament in situ. De 
l’altra banda, les nanopartícules poden estar impregnades en una matriu sòlida com el 
carbó actiu o la zeolita per intensificar el tractament de l’aigua. 
La metodologia de preparació d’aquestes nanopartícules i els seus agregats és 
ambientalment segura, operacionalment simple i gens cara. La gran àrea superficial en 
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relació al volum d’aquestes partícules minúscules (  30.000 m2/m3) ofereix cinètiques molt 
favorables per a l’absorció selectiva i les reaccions d’oxidació-reducció. Tot i això, aquestes 
partícules no poden ser utilitzades en columnes de llit fix i barreres reactives subterrànies 
degut a l’excessiva caiguda de pressió i la poca durabilitat. Contràriament, molts materials 
reactius macroporosos disponibles al mercat tenen una llarga durabilitat i ofereixen 
excel·lents propietats hidràuliques davant les caigudes de pressió. El preu d’aquestes 
partícules polimèriques són bastant competitius amb tendència a disminuir.  
5.1.1. Nanopartícules metàl·liques  
Tal i com s’ha mencionat, les partícules metàl·liques nanoescalars es poden utilitzar en la 
remeiació ambiental gràcies a la petita mida de partícula i la seva gran àrea superficial 
específica. Aquestes partícules de dimensions nanomètriques han estat extensament 
investigades en els últims anys degut tant al seu èxit en aplicacions actuals com per les 
seves perspectives d’ús en varis camps de la ciència, la tecnologia i la medicina. Aquestes 
partícules nanoescalars i els seus aglomerats ofereixen excel·lents oportunitats per a 
l’eliminació selectiva d’un gran ventall de contaminants, formant part d’una nova generació 
de tecnologies de remeiació ambiental que poden aportar solucions amb molt bona relació 
cost-efectivitat. 
De totes formes, les aplicacions que es beneficien de les nano-propietats requereixen 
partícules amb mida, forma i superfície ben definides. És per això que el principal obstacle 
per la implementació de nano-recursos és la manca de tècniques per a la producció de la 
massa i la semblança de nanopartícules. Conseqüentment, l’èmfasi de síntesis de 
nanopartícules s’ha centrat en la preparació de partícules monodisperses, amb mida, forma 
i propietats superficials ben definides. El control d’aquests paràmetres és crucial per a una 
utilització exitosa de totes aquelles propietats úniques de les nanopartícules que són funció 
de la seva mida. Les partícules  anomenades catalitzadors generalment no són sensibles a 
la mida de la partícula, de totes maneres, la superfície de la partícula ha de ser fàcilment 
assequible pel reactiu i, de la mateixa manera, qualsevol agent protector utilitzat no ha de 
ser absorbit molt fortament.  
Les nanopartícules de metall es preparen a través d’una gran varietat de tècniques tals com 
l’ablació per làser, nucleació amb vapor, descomposició tèrmica de compostos 
organometàl·lics, sonòlisis, radiòlisis per polsos, reducció electroquímica i reducció química 
de les corresponents sals de metall. Aquesta última, en presència d’un agent protector 
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adient, és la tècnica més utilitzada. Generalment, un reductor, com el borhidrur, 
hidrotriorganoborats, hidrogen o citrat, s’afegeix a una solució de la corresponent sal de 
metall. Qualsevol solvent fàcilment oxidable pot funcionar tant com de donant d’electrons 
com de medi dispersor. Aquestes partícules són d’especial interès en la catàlisi, ja que la 
superfície del metall és fàcilment accessible. Els alcohols i els èters també han estat 
extensament utilitzats en aquest propòsit.  
En una classificació generalista [Pomogailo, 1988], els nombrosos processos per a la 
preparació de partícules es poden dividir en dos grups principals, un incloent els processos 
físics, i l’altre químics. En el primer grup, les nanopartícules metàl·liques s’obtenen tant a 
partir d’àtoms en el procés de vaporització del metall i subsegüent condensació en varis 
suports, com a través del tractament de partícules més grosses en dispersions col·loïdals 
en termes de molins col·loïdals, ultrasons, etc. En el segon grup el principal camí és la 
reducció dels ions metàl·lics en solució en condicions que afavoreixin la formació de petits 
agregats metàl·lics. 
Respecte a la naturalesa de l’agent reductor, els mètodes químics es poden subdividir en la 
química clàssica, utilitzant substàncies químiques reductores conegudes tals com hidrazina, 
borhidrur de sodi o hidrogen, [Robinson, 1989; Pileni, 1997; Leef, 1995; Petit, 1993; 
Lisiecki, 1995; Huang, 1997; Toporko, 1995; Toporko, 1996; Butenko, 1990] o medis 
reductors especials [Huang, 1993] i química de radiació on el procés de reducció s’inicia per 
electrons generats en la radiació ionitzant [Treuger, 1998; Linnert, 1990; Gutierrez, 1993; 
Dokuchaev, 1997].  
El principal desavantatge de la síntesi química en fase aquosa és la distribució de mida de 
les partícules de metall i la seva relativa baixa estabilitat que requereix l’ús d’estabilitzadors 
orgànics i això complica l’estructura i l’estudi de les propietats de tot el sistema. 
Les nanopartícules de metall tenen tendència a aglomerar-se, i per això, és necessari 
protegir-les utilitzant surfactants o polímers, com el ciclodextrin, PVP, PVA, citrat o sals 
quaternàries d’amoni. En altres tècniques, la sal de metall és reduïda en micel·les. En 
aquesta tècnica, les micel·les funcionen com a nanoreactors, on la mida de les partícules 
pot ser controlada per les concentracions utilitzades i la mida de les micel·les.  
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5.1.2. Síntesi de nanopartícules de ferro 
S’han desenvolupat una gran varietat de mètodes per a la síntesi de nanopartícules. Un 
mètode senzill es basa en la dissolució, partint de  reactius de ferro (per exemple, 
FeCl3·6H2O o FeCl2·4H2O) que són reduïts mitjançant un agent reductor com pot ser 
l’hidrazina , el borhidrur de sodi o l’hidrogen, o bé algun medi especial de reducció.  
L’agent reductor més utilitzat és el borhidrur de sodi, que redueix bastants metalls en 
condicions normals [Lien, 1999; Elliott, 2001]:  
4 Fe3+ + 3 BH4- + 9 H2O → 4 Fe(s) + 3 H2BO3- + 12 H+ + 6 H2 (g)    (Eq. 5.1)       
Fe2+ + 2 BH4- + 6 H2O → 4 Fe(s) + 2 H2BO3- + 8 H+ + 4 H2 (g)                  (Eq. 5.2) 
El borhidrur de sodi s’ha de trobar en excés suficient respecte al ferro fèrric o ferrós per 
aconseguir un creixement ràpid i uniforme dels cristalls de ferro. La síntesi a concentracions 
petites també té un bon rendiment [Lien, 2001; Lien, 1999; Zhang, 2003]. El compost 
resultant de reduir una salt de ferro aquosa mitjançant el borhidrur és estable en l’aire un 
cop s’ha assecat.   
Tot i tractar-se d’un procés físicament senzill, la reducció de sals metàl·liques aquoses 
mitjançant borhidrur és una reacció complexa sensible a un gran nombre de paràmetres, 
entre els quals es troben el pH, que influeix en la mida de les partícules, la concentració de 
la dissolució de borhidrur i la seva velocitat d’addició, que alteren la composició dels 
productes de reacció [Shen, 1993]. 
En estudis realitzats [Lien, 2001; Lien, 1999; Zhang, 2003]  s’ha comprovat que les 
partícules obtingudes són generalment de mida inferior a 0,2 nm (majoritàriament entre 1 i 
100 nm), amb una àrea superficial específica de 35 m2/g [Lien, 2001; Zhang, 2003; Xu, 
2000], essent la del ferro comercial d’uns 0,9 m2/g.  
El principal obstacle en la preparació de nanopartícules radica en la seva tendència a 
agregar-se per formar partícules de mida major, reduint així la seva elevada energia 
superficial. Per evitar-ho, es poden preparar en presència d’un tensioactiu que formi una 
microemulsió que mantingui separades les partícules entre sí. Les microemulsions són 
dispersions termodinàmicament estables i isotròpicament clares de dos líquids immiscibles, 
que consisteixen en microdominis d’un o ambdós líquids estabilitzats per una capa 
interfacial de molècules actives superficialment [Leung, 1988].  
Pàg. 52  Memòria 
 
Les microemulsions formen micel·les reversibles, i són d’especial interès perquè una gran 
varietat de reactius poden ser introduïts en els dominis aquosos de mida nanomètrica per a 
reaccions confinades en las micel·les reversibles, donant materials de mida i forma 
controlades [Wilkin, 2003]. En aquests sistemes la fase aquosa és dispersada en forma de 
microgotes, en el nucli de les quals té lloc el procés d’agregació, i les partícules en fase de 
creixement es troben envoltades per les molècules de tensioactiu [Cheng 1998]. Així, 
s’aconsegueix controlar la formació de partícules i les seves dimensions de forma senzilla i 
sense costos elevats. Una altra manera per aconseguir partícules de menor tamany es 
mitjançant l’ús d’ultrasons en el procés de formació de les nanopartícules, ja que tendeixen 
a separar-les. 
5.2. Suportació de nanoparticules metàl·liques sobre una 
matriu polimèrica 
Tot i ser un poderós remeiant, les nanopartícules de metall, degut a la química col·loïdal 
d’aquestes partícules, tendeixen a aglomerar-se i a adherir-se a la superfície del sòlid, 
podent així impedir l’accés a les superfícies reactives. A més, aquestes nanopartícules no 
són duradores i tenen poca resistència mecànica. Idealment, seria desitjable desenvolupar 
un nou tipus de material polimèric/inorgànic que combinés les excel·lents característiques 
hidràuliques dels llits esfèrics polimèrics amb les favorables propietats d’adsorció, reducció i 
magnètiques de les nanopartícules inorgàniques. És a dir, l’ús apropiat d’aquestes 
partícules inorgàniques i els seus agregats suportades en una matriu polimèrica ofereix una 
millor solució en el tractament d’aigües residuals. Mentre les partícules nanoescalars 
inorgàniques mantenen les seves propietats intrínseques d’adsorció/desorció, redox, àcid-
base o propietats magnètiques, el suport polimèric ofereix una excel·lent resistència 
mecànica, durabilitat i propietats hidràuliques favorables en els sistemes de flux a través. 
Les partícules metàl·liques impregnades en suports polimèrics són reutilitzables i poden ser 
fàcilment re-processades en molts cicles operatius.  
Cal destacar, per exemple, que tant les nanopartícules de ferro impregnades en suports 
polimèrics com les que no, tenen nivells de reducció més elevats que el ferro metall i un 
major nombre de mols de contaminant reduït per mol de ferro. 
Les nanopartícules són inestables termodinàmicament, i quan es dipositen en un suport, es 
troben a una distància suficient unes de les altres perquè coagulin o s’agreguin; 
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obstaculitzant la migració superficial, les nanopartícules poden ser retingudes. Quan més 
elevada és la interacció metall-suport, més efectiva és l’estabilització d’aquestes partícules; 
en canvi, s’ha d’evitar una interacció massa forta que doni lloc a una reacció química. 
Les nanopartícules metàl·liques se suporten en materials polimèrics; concretament 
s’utilitzen resines comercials d’intercanvi iònic. Aquestes resines estan formades per 
partícules esfèriques de 0,3 a 0,9 mm de diàmetre que contenen un grup funcional com pot 
ser el sulfònic o el carboxílic si parlem de resines catiòniques, o l’amoni quaternari si es 
tracta d’una resina aniònica. 
5.2.1. Mecanismes d’eliminació de contaminants mitjançant nanopartícules 
suportades 
5.2.1.1. Nanopartícules de ferro suportades en matriu polimèrica  
Les nanopartícules de ferro, amb una àrea superficial major que el ferro comercial utilitzat 
habitualment, tenen una significativament major eficiència atòmica per a l’eliminació 
reductiva de contaminants. El terme eficiència atòmica fa referència a la fracció d’àtoms de 
ferro que poden ser utilitzats en la reacció i està directament relacionat amb l’accessibilitat 
del ferro. La combinació d‘elevats índexs de reacció i una major eficiència atòmica 
suggereix que les nanopartícules suportades en resines polimèriques permetran uns 
menors volums d’excavació quan s’utilitzen en la descontaminació d’aigües subterrànies 
contaminades [Ponder, 2000]. 
En canvi, encara són necessaris estudis sobre la influència del flux entrant d’aigua i oxigen 
dissolt, que podrien reduir la eficiència atòmica, així com de la conductivitat hidràulica, ja 
que un agrupament de les nanopartícules podria afectar negativament a la permeabilitat i 
impedir el flux d’aigua a través de la barrera. També es necessari estudiar la reactivitat 
relativa i eficiència atòmica de diferents classes de formes de ferro mesurades durant 
prolongats períodes de temps, ja que són rellevants en l’eliminació de contaminants de 
plomalls que avancen lentament. 
S’ha comprovat que les nanopartícules suportades en resines polimèriques tenen un ús 
més efectiu a curt termini, però encara queda per determinar quines formes de ferro són 
més efectives durant períodes de temps de dècades o centenars d’anys, pel que són 
necessaris estudis accelerats de corrosió i reactivitat. 
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Les partícules de ferro zero-valent suportades en la matriu polimèrica separen i 
immobilitzen ràpidament el Cr (VI) d’una solució aquosa, reduint el crom a Cr (III) i oxidant 
el ferro a geotita (α-FeOOH). La cinètica de la reacció de reducció és complexa i inclouen 
una fase d’absorció. Un 10% del ferro es troba en la superfície activa, que un cop saturada, 
el procés de reducció continua però a una velocitat molt més lenta, la qual està 
pràcticament limitada per la transferència de massa.  
Els nivells de tractament de Cr (VI) són unes 30 vegades superiors per les nanoparticules 
suportades que pel ferro granular. 
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5.2.1.2. Nanopartícules de bari suportades en matriu polimèrica 
Les reaccions de sorció eliminen la contaminació d’un plomall d’aigua subterrània 
mitjançant la repartició d’una fase dissolta en un medi sòlid. El terme de sorció s’utilitza per 
descriure els mecanismes mitjançant els quals un contaminant es pot repartir sobre una 
superfície. Els mecanismes de sorció es classifiquen en adsorció, absorció i reaccions de 
precipitació [Brown, 1990].  
Un gran nombre d’investigacions s’han centrat en la superfície d’adsorció com a medi per 
eliminar l’arsènic de solucions en fase aquosa, per exemple, l’adsorció en alumini, titani i 
ferro [Twidwell, 1999].  Tot i que el fenomen de l’adsorció sobre les superfícies de ferro ha 
Figura  5.1  Diagrama de ph-Eh per al  Fe [base HYDRA i còdig numèric MEDUSA] 
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centrat l’èmfasi de la majoria de les investigacions, amb uns 380 documents destinats al 
fenomen i processos d’adsorció en ferro.  
La immobilització de contaminats a través de la precipitació d’un mineral o d’un òxid té lloc 
quan s’excedeix del límit de solubilitat en solució. La fase precipitada té una estructura 
tridimensional que no està influenciada per la superfície del medi sòlid [Brown, 1990]. Per 
tant, les barreres reactives que es basen en els mecanismes de precipitació involucren 
processos per manipular el límit de solubilitat. El mètodes més comuns per manipular els 
límits de solubilitat és l’augment del pH addicionant una base, com l’hidròxid de calci 
(Ca(OH)2), o afegir un excés de ions per formar un mineral insoluble [Scherer, 2000]. 
Un exemple de precipitació obtinguda mitjançant un excés de ions són les altes 
concentracions de fosfats en presència de plom (II), que precipiten en fosfats de plom 
insolubles. Fosfats minerals, com les apatites (Ca10(PO4)6(OH)2), es poden utilitzar en la 
tecnologia de les barreres reactives per precipitar els fosfats de metall de baixa solubilitat 
[Ma, 1993; Ma, 1994a; Ma, 1994b; Chen, 1997]. 
L’eliminació d’arsènic mitjançant la precipitació no és proporcional, a diferència del que 
passa amb el crom, a l’àrea superficial del material reactiu, per tant, no és el principal factor 
que controla la interacció entre l’arsènic i el bari.   
L’arseniat de bari és, a diferencia dels arsenits de Mg(II) i Ca(II), un sòlid molt més insoluble 
com es pot observar al diagrama de solubilitat d’aquests tres cations alcalinoterris (figura 
5.2).  
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Figura 5.2 Funcions de solubilitat de Ba3(AsO4)2 (s), Ca3(AsO4)2 (s) i Mg3(AsO4)2 (s) en                  
funció del pH [base HYDRA i còdig numèric MEDUSA] 
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En situacions d’excés de reactiu precipitant, que en aquest cas seria la presència de Ba(II), 
es produirà la formació de Ba3(AsO4)2 (s) en un ampli interval de pH tal i com es recull a la 
figura 5.3. 
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L’efecte de la concentració de Ba(II) en la formació de Ba3(AsO4)2 (s) es mostra a la figura 
5.4, on s’ha representat en funció de les concentracions lliure i total de Ba(II) en la 
dissolució en l’interval de pH entre 2 i 14. Com es pot observar la formacio de Ba3(AsO4)2(s) 
està altament afavorida.  
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Figura  5.3  Diagrama de fracció molar d’AsO4-3 en funció del pH i en presència de baixes     
concentracions de Ba(II) lliure en la dissolució [base HYDRA i còdig numèric MEDUSA] 
Figura  5.4  Diagrama de faccció de Ba(II) en funció de la concentració  lliure i total de Ba(II) 
[base HYDRA i còdig numèric MEDUSA 
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Contràriament, tal i com es pot observar a les figures 5.5a i 5.5b, la formació de MgSO4 i 
CaSO4 no està afavorida en les condicions esperades en les barreres reactives, tant si 
s’utilitzés calcari (CaCO3 (s)) com dolomita (MgCO3(s) ó CaMgCO3). 
5.3. Situació actual 
L’abril de 1997, hi havia 124 projectes de barreres de tractament identificats: el Fe0 
s’utilitzava com a medi reactiu en el 45 per cent dels casos. Dels projectes per tractar 
contaminants inorgànics, el 31 per cent s’ocupaven de l’eliminació del crom [Sacre, 1997]. 
La figura 5.6 mostra el porcentatge de contaminants orgànics tractats fins al moment amb 
PRBs.  
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Figura 5.5  Diagrama de fracció de a) Mg(II) i b) Ca (II) en funció de la concentració                
lliure i  total de Ca(II) [base HYDRA i còdig numèric MEDUSA] 
Figura 5.6 Percentatge de contaminants inorgànics tractats amb barreres reactives                     
permeables [Sacre, 1997] 
- 9 - 7 - 5 - 3 - 1 1
0 . 0
0 . 2
0 . 4
0 . 6
0 . 8
1 . 0
F
r
a
c
t
i
o
n
Log [Mg2+]TOT
H2AsO4−
HAsO42−
Mg3(AsO4)2
p H =    8 . 0 0
[Ca2+]TOT =    1.00 nM
[Ba2+]TOT =    1.00 nM
[AsO43−]TOT =   10.00 µM
- 9 - 7 - 5 - 3 - 1 1
0 . 0
0 . 2
0 . 4
0 . 6
0 . 8
1 . 0
F
r
a
c
t
i
o
n
Log [Ca2+]TOT
H2AsO4−
HAsO42−
Ca3(AsO4)2:6H2O(c)
p H =    8 . 0 0
[Mg2+]TOT =    1.00 nM
[Ba2+]TOT =    1.00 nM
[AsO43−]TOT =   10.00 µM
Pàg. 58  Memòria 
 
La implementació de la tecnologia del ferro metall encara ha d’afrontar diversos reptes: la 
producció i acumulació de subproductes de la reacció d’eliminació de contaminants deguda 
a la baixa reactivitat del ferro respecte a la del contaminant; el minvar de la reactivitat del 
ferro amb el pas del temps, probablement deguda a la formació de capes passivants o a la 
precipitació d’hidròxids i carbonats metàl·lics; i dificultats d’enginyeria en la construcció de 
les barreres de metall en aqüífers profunds.  
Una manera de superar alguns d’aquests inconvenients consisteix en incrementar la 
reactivitat del medi reactiu de la barrera per tal d’augmentar la velocitat de reacció i poder 
retardar així la seva obstrucció.  
Varis estudis han demostrat que l’eficiència de les nanopartícules de ferro suportades en 
una matriu polimèrica és superior a la del ferro comercial utilitzat en l’eliminació de diversos 
contaminants en assajos en discontinu [Ponder, 2003], tot i que són necessaris estudis en 
condicions reals i a llarg termini. En relació als mols de ferro, les nanopartícules de ferro 
suportades en resines polimèriques redueixen entre 20 i 30 vegades més de contaminant 
que el ferro comercial. Assajos realitzats [Ponder, 2003], d’una duració de 60 dies, mostren 
que el 90 % de la reducció es dóna durant les primeres 48 hores, tant si es tracta de 
nanopartícules suportades, no suportades o comercials.  
Un altre punt important és el volum necessari per incloure el material de suport en el medi. 
Les resines contenen només al voltant d’una quarta part de la quantitat total de ferro per 
gram que té el ferro comercial, i la presència del suport incrementa la massa global en un 
factor de 5. Tot i això, estudis realitzats han demostrat que pesos equivalents de 
nanopartícules suportades en resines polimèriques poden reduir 21 vegades més de crom 
(VI) que partícules de ferro comercial prenent com a base comparativa la quantitat de ferro 
present, i aquesta disparitat augmenta al disminuir la concentració de contaminant [Ponder, 
2003].  
Finalment, la conductivitat hidràulica es un assumpte important per barreres que se 
suposen permeables. Els fluxos d’aigua subterrània són altament sensibles als canvis de 
permeabilitat, i una barrera instal·lada resulta inútil si la conductivitat hidràulica de la barrera 
és suficientment diferent de l’ambient circumdant com per redirigir el flux de contaminant 
cap l’exterior de la barrera. S’espera que el comportament de les nanopartícules suportades 
sigui similar al de les partícules de ferro comercial, en el que no ha constituït un paràmetre 
important en les barreres existents. 
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La precipitació de ferrihidrita amb la posterior adsorció d’arsènic és la tecnologia 
d’eliminació més utilitzada per a l’arsènic d’aigües subterrànies i sembla que serà la 
tecnologia predominant en un futur proper. L’estabilitat a llarg termini dels productes de la 
ferrihidrita és encara un problema. Molts estudis de laboratori i plantes pilots suggereixen 
que és possible trobar altres tecnologies apropiades per a l’eliminació d’arsènic, incloent la 
precipitació de minerals, les resines d’intercanvi iònic, el carbó activat tractat i els processos 
reductius de cementació.  
El procés REM NUT® (D. Petruzzelli. U.S. Patent No. 6, 136, 199) va ser desenvolupat als 
anys 80 per eliminar fòsfor i nitrogen dels fertilitzants com a tercera alternativa després dels 
sistemes d’eliminació química i biològica, i està basat en l’intercanvi iònic. Aquest procés es 
compon de dues unitats operatives: 
• Ió selectiu d’intercanvi iònic per eliminar nutrients (NH4+, K+, HPO42-) de l’aigua i 
concentrar-los en el corrent de regeneració dels intercanviadors iònics; 
• Precipitació química de nutrients posteriors en la forma d’estruvita (MgNH4PO4 i 
MgKPO4) després de l’addició de Mg2+ a un pH controlat. 
Però un dels principals inconvenients dels processos d’intercanvi iònic és que el sulfat 
sempre es troba present en aigües subterrànies a concentracions molt més elevades que el 
fosfat, essent l’intercanvi aniònic molt més afavorit pel sulfat que pel fosfat. És a dir, la 
capacitat dels intercanviadors catiònics comercials és molt baixa i respon a un procés no-
selectiu per al fosfat. Per resoldre aquest problema [Zhao, 1998] es va investigar sobre un 
nou tipus de sorbent, conegut com Polymeric Ligand Exchanger (PLE), basat en la resina 
d’intercanvi aniònic dèbilment bàsica comercial Dowed M-4195 Dow Chemical USA, 
convertida a la forma de coure i amb complexació de les espècies metàl·liques, el qual és 
altament selectiu cap al fosfat resultat d’una interacció àcid-base de Lewis entre el grup 
funcional del PLE i el lligand característic de l’anió fosfat.  
En general però, el repte més important en la tecnologia de barreres reactives permeables 
de precipitació és valorar l’estabilitat del contaminant i el risc d’una futura dissolució.  
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6. Preparació del material reactiu per a l’eliminació 
experimental dels anions contaminants 
El treball de laboratori està dirigit a avaluar el potencial d’utilització de les nanopartícules de 
ferro suportades en matriu polimèrica pel tractament i eliminació in situ  de diferents metalls 
pesats en dissolució presents en  les aigües subterrànies. 
Els experiments es van portar a terme des d’Octubre de 2004 fins a Març de 2005 al 
laboratori d’Enginyeria Química de la UPC, Barcelona, i van ser dissenyats per investigar la 
síntesi de les nanopartícules, l’eficiència dels processos experimentals en continu i el temps 
de vida mig del medi reactiu, mitjançant columnes de laboratori amb farciment de ferro i bari 
en forma de diversos compostos, tant comercials com en forma de suports impregnats, i 
poder-ne comparar els resultats obtinguts. 
6.1. Preparació dels suports polimèrics impregnats 
6.1.1. Introducció 
En aquest apartat s’estudia la síntesi i suportació de nanopartícules de ferro i bari en 
matrius polimèriques de diversa naturalesa.  
Les nanopartícules de ferro, tal i com ja s’ha comentat anteriorment a l’apartat 5.1.2, se 
sintetitzaran afegint un agent reductor a una sal del metall corresponent. Un solvent 
fàcilment oxidable pot actuar a la vegada com a donant d’electrons i com a medi de 
dispersió.  
Les resines subministrades en forma d’hidrogen no poden extreure metalls pesats de 
solucions a pH neutres o àcids. Per tant cal fer un tractament previ a la seva utilització amb 
ions de sodi o amoni (4 eq/l aprox.).  
Depenent de si partim de Fe3+ (ex. FeCl3·6H2O, Fe2(SO4)3·5H2O) o Fe2+ (Fe2SO4), i utilitzant 
el borhidrur de sodi (NaBH4) com a reductor tindrem les següents reaccions de síntesi per 
al ferro: 
 4 Fe3+ + 3 BH4- + 9 H2O → 4 Fe0 ↓ + 3 H2BO3- + 12 H+ + 6 H2 (g)          (Eq. 6.1) 
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4 Fe2+ + 2 BH4- + 6 H2O → 4 Fe0 ↓ + 2 H2BO3- + 8 H+ + 4 H2 (g)               (Eq. 6.2) 
En el cas dels suports polimèrics amb bari, la impregnació es porta a terme directament 
submergint la resina en hidròxid de bari 0,5 M, que donarà lloc a un procés d’intercanvi iònic 
entre el grup funcional de la resina i la solució. Per assegurar la impregnació amb bari, es 
renta la resina amb aigua abundant i se submergeix en una dissolució 1  M de clorur de bari 
(BaCl2). 
6.1.2. Consideracions pràctiques  
S’han utilitzat tres tipus de suports macroporosos, una dels quals - la resina CNP80 - 
pertany al grup d’intercanviadors de cations macroporosos dèbilment àcids, i té com a grup 
funcional el carboxílic. Les altres dues resines macroporoses són del tipus quelatants o 
complexants, el grup funcional de les quals és el tiouroni per a la resina S-920, i 
l’imminodiacètic per a la resina S-930. Els altres dos tipus de suports polimèrics tenen una 
estructura geliforme, la resina S100, pertany al grup dels intercanviadors de cations 
fortament àcids, i amb grup funcional el sulfònic i la A-200 és una resina d’intercanvi aniònic 
fortament bàsica que té com a grup funcional l’amoni quaternari (veure més 
característiques de les resines a l’annex C). 
S’han escollit aquests cinc tipus de suport amb diferent estructura i grups funcionals per tal 
de veure com afecta això a la reducció dels contaminants presents en l’aigua objecte 
d’estudi d’aquest projecte. 
La notació que s’utilitzarà per a cada un dels suports polimèrics es mostra a la taula de la 
pàgina següent (taula 6.1). 
Totes aquestes resines es basen en reaccions d’intercanvi iònic, ja sigui aniònic o catiònic, 
procés pel qual té lloc un intercanvi de ions entre la fase sòlida i el líquid que l’envolta. 
Aquests ions mostren certa afinitat entre ells, la qual es pot explicar mitjançant equacions 
d’equilibri (selectivitat) basades en la reversibilitat de les reaccions d’intercanvi iònic i la llei 
d’acció de masses.  
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S920 
       
S-930 
      
S920H+ Forma iònica de subministrament   S930Na+ Forma iònica de subministrament  
S920Na+ Pre-tractament amb Na+   S930Fe2+ Després d'impregnació amb Fe2+ 
S920Fe2+ Després del tractament amb Fe2+  S930Fe Després de reducció amb NaBH4 
S920Fe Després de reducció amb NaBH4      
S100 
       
CNP80 
      
S100H+ Forma iònica de subministrament   CNP80H+ Forma iònica de subministrament  
S100Fe2+ Després d'impregnació amb Fe2+  CNP80Na+ Pre-tractament amb Na+  
S100Fe Després de reducció amb NaBH4  CNP80Fe2+ Després d'impregnació amb Fe2+ 
S100Ba2+ Després d'impregnació amb Ba2+  CNP80Fe Després de reducció amb NaBH4 
     CNP80Ba2+ Després d'impregnació amb Ba2+ 
A 200E 
               
A200ECl- Forma iònica de subministrament       
En les relacions d’afinitat, els ions amb càrregues múltiples són atrets més fortament que 
aquells amb menor càrrega. Els ions amb la mateixa càrrega són atrets en funció del seu 
pes atòmic, on els més pesats són els atrets més fortament. Per tant, prèviament a la 
impregnació dels metalls sobre la matriu polimèrica, cal acondicionar-la per tal d’obtenir una 
òptima selectivitat del grup funcional de la resina respecte al metall d’impregnació. Caldrà 
fer un pre-tractament d’acondicionament de les resines que hauran de ser impregnades 
amb ferro, i que se subministren en forma àcida, per tal de passar-les a la forma sòdica, ja 
que la relació de selectivitat del ferro respecte el sodi és molt més elevada que la del ferro 
respecte l’hidrogen.  
Per realitzar el citat acondicionament s’afegeixen uns 100 g de la resina a impregnar en un 
vas de precipitats, s’hi afegeixen 400 ml de dissolució 1M de NaOH i s’agita vigorosament. 
Taula  6.1  Nomenclatura dels suports polimèrics impregnats 
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Tot seguit, es decanta la solució romanent i es torna a rentar la resina amb aigua abundant. 
Aquest procés segueix les equacions 6.3. i 6.4. En el cas de les resines acondicionades a 
la forma Ba2+, aquest procés es pot realitzar en una sola etapa amb Ba(OH)2, aprofitant el 
caràcter de base forta que afavoreix el procés (veure equació 6.5).  
Resina CNP-80 (carboxílica): 
R-COO- H+ + NaOH ↔ R-COO- Na+ + H2O      (Eq. 6.3) 
Resina S920 (tiouroni): 
    R-CH2-S-C-(NH2)NH+Cl- + NaOH ↔ R-CH2-S-C-NH2(NH)+ Na+Cl- +  H2O     (Eq. 6.4) 
Per a la resina CNP-80:   
   2 R-COO-H+ + Ba(OH)2 ↔ (R-COO-)2Ba2+  + 2 H2O      (Eq. 6.5) 
Tot seguit, es prossegueix a fer reaccionar la resina amb el ió metàl·lic afegint uns 200mL 
de la dissolució del metall (FeCl3 · 6H2O o Ba(OH)2 · 8H2O) i deixant actuar durant unes 
hores, decantant la dissolució i afegint novament dissolució del ió metàl·lic, repetint el 
procés fins a observar que la resina no en pot absorbir més. La reacció que regeix aquest 
procés depèn del grup funcional de cada resina i de la dissolució utilitzada, i queden 
paleses per a cada cas de l’equació 6.6 a la 6.9.  
Per a la resina CNP-80:   
          2 R-COONa + Fe2+ ↔ (R-COO)2Fe  + 2 Na+             (Eq. 6.6) 
Per a la resina S-920:    
R-CH2-S-C-NH2NH + Fe2+ ↔ R-CH2-S-C-(NH)NHFe+ +  H+   (Eq. 6.7) 
Per a la resina S-930:   
   R-CH2-N-(CH2COO-)2Na+ + Fe2+ ↔ R-CH2-N-(CH2COO-)2Fe2+ + 2 Na+      (Eq. 6.8) 
 Per a la resina S100: 
2 R-SO3- Na+ + Fe2+ ↔ (R-SO3)2 Fe + 2 Na+       (Eq. 6.9a) 
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2 R-SO3- Na+ + Ba2+ ↔ (R-SO3)2 Ba + 2 H+                   (Eq. 6.9b) 
6.2. Preparació dels compostos de ferro 
També s’estudien altres mostres de ferro per tal de poder comparar els resultats obtinguts, 
les característiques de les quals són: 
• Fe escòria: 
Escòria de Fe obtinguda dels forns d’arc elèctric de la indústria de fosa de ferralla fèrrica 
CELSA (Compañía Española de Laminación, S. L). La caracterització per difracció de rajos 
X confirma la presència d’una mescla de diferents minerals de ferro (II) i ferro (III) (FeO, 
Fe2O3, FeOOH, Fe3O4). 
• Fe cascareta: 
Cascareta de Fe obtinguda en el procés de laminació de ferro colat a l’empresa CELSA. La 
caracterització per difracció de raigs X senyala la presència de Fe metàl·lic com a 
component majoritari i d’òxid de ferro II (FeO). 
• Ferro en pols: Fe Merck 
Pols fina de color grisaci de mida 10 m. Composició: Cl: màx. 0,001%, S: màx. 0,002%, N: 
màx. 0,01%, As: màx. 0,0002%, Pb: màx. 0,002%, Cu: màx. 0,002%, Mn: màx. 0,002%, 
Zn: màx. 0,002%. 
• Agregats de ferro (Cast Iron aggregates ETI 8/50, Peerless Metal Powders) 
Partícules grises inodores. Aquests agregats són 100% secs i lliures d’olis. Composició: 
Ferro: mín. 90%; carbó: 1,5-3,5%; silicona: 2%; manganès: 0,60%; sulfur: 0,12%; fòsfor: 
0,14%; níquel: 0,20%; crom: 0,20%; molibdè: 0,15%; coure: 0,20%. 
6.3. Preparació de pellets de carbonat de bari 
Es preparen esferes de 1±2 mm de diàmetre, amb l’ajuda de dues espàtules, de carbonat 
de bari a partir de la mostra comercial i utilitzant àcid fosfòric com a agent compactant. Un 
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cop conformat el compost de BaCO3 en pols es deixa durant 24 hores a l’estufa per obtenir 
millors propietats d’agregació.  
6.4. Descripció del material, reactius, dissolucions i mètodes 
d’anàlisi  
6.4.1. Material de laboratori 
El material de laboratori emprat al llarg dels experiments s’enumera a continuació: 
• Xeringues de plàstic Icogamma Plus 50 mL 
• Vasos de precipitat de 1000, 500, 250 i 100 mL 
• Matràs aforat de 250 i 100 mL 
• Tubs d’assaig i suports 
• Pipetes i micropipetes 
• Vidre de rellotge 
• Espàtula 
• Comptagotes 
• Bombes peristàltiques 
• Vials de plàstic per a mostres 
• Llana de vidre  
• Equip de purificació d’aigua Millipore Milli-Q Plus 
• Bomba peristàltica Gilson Minipuls 3 
• Balança analítica Mettler AE240 
• pH metres Crison GLP22 i Basic 20 
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• Elèctrodes de pH 52-02 Crison 
• Espectrofotòmetre d’absorció atòmica Varian SpectrAA-640 
• Grava silícia per a decoració; producte 100 % natural i químicament inert. BURÉS, 
S.A. 
6.4.2. Reactius 
Al llarg d’aquest experiment s’han utilitzat els següents reactius: 
• Borhidrur de sodi, 98 +%. ACROS ORGANICS 
• Hidròxid Sòdic, llenties per a anàlisi PANREAC 
• Hidròxid de bari octahidratat, 98 +%. ALDRICH 
• Carbonat de bari, 99 +%. ALDRICH 
• Cromat potàssic, puríssim. PANREAC 
• Sulfat de sodi anhidre, puríssim. PANREAC 
• Clorur de sodi. PANREAC 
• Clorur de ferro (III) hexahidratat, 30 % solució aquosa. PANREAC 
• Sulfat de ferro heptahidratat. ACROS ORGANICS 
• Àcid fosfòric, 85 % solució aquosa. PANREAC 
• Àcid clorhídric, 32 % solució aquosa. MERCK 
• Clorur de bari dihidratat. PROBUS 
• Arseniat de sodi heptahidratat, SIGMA 
• Crom, solució estàndard 1000 mg/l Cr en àcid nítric (2%). PERKIN ELMER PURE. 
Standard per espectroscòpia atòmica 
• Agregats de ferro ETI 8/50, PEERLESS METAL POWDERS 
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• Ferro, partícules extra pures reduïdes 10 µm. MERCK 
Veure la descripció de cada un d’ells a l’annex B. 
6.4.3. Dissolucions  
A continuació s’anomenaran totes aquelles dissolucions i les seves corresponents 
concentracions, preparades a partir dels reactius de l’apartat 6.4.2, que s’han utilitzat al 
llarg d’aquest experiment. 
• Sulfat de ferro, FeSO4; 1M 
• Borhidrur de bari, NaBH4; 0,5 M 
• Àcid clorhídric, HCl; 0,1 M 
• Hidròxid de sodi, NaOH; 1 M 
• Hidròxid de bari, Ba(OH)2; 0,5 M 
• Clorur de bari, BaCl2; 1 M 
• Dissolució patró de crom; 5, 10, 25, 50 i 100 ppm 
6.4.4. Mètodes d’anàlisi  
La contribució de la química analítica a l’estudi del medi ambient i específicament del cicle 
de l’aigua és important [Pérez, 1999; Rodier, 1989; Barcelo, 1993; Reeve, 1994].  
En aquest apartat es farà una breu descripció pràctica (la descripció teòrica es pot trobar a 
l’annex D) dels mètodes d’anàlisi utilitzats en el present projecte. 
6.4.4.1. Espectroscòpia d’absorció molecular 
Aquest mètode d’anàlisi s’ha utilitzat des d’un punt de vista qualitatiu, com a suport en la 
decisió de paralitzar o no el funcionament de les columnes que reduïen crom, podent 
estudiar les similituds de l’espectre UV-Visible entre l’aigua d’alimentació i l’aigua a la 
sortida de les columnes.  
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6.4.4.2. Espectroscòpia d’absorció atòmica 
Per a determinar la concentració de Cr (VI) a la sortida de les columnes – concentracions 
de l’ordre de mil·ligrams per litre [Apha, 1992] - s’utilitza l’espectrofotòmetre Varian 
SpectrAA-60 d’absorció atòmica, amb els paràmetres d’entrada següents: Mètode, Cr 174; 
Lamp current 7; Slidt width 0,5; Longitud d’ona: 425,4 i correcció de fons amb làmpada de 
deuteri. 
S’utilitza una làmpada de càtode buit de crom, i una flama de aire-acetilè. Per a preparar les 
dissolucions patrons partim d’una dissolució estàndard d’absorció atòmica Perkin Elmer 
Pure de crom de 1000 ppm (matriu similar a la de la mostra), a partir de les quals diluirem 
en aigua per obtenir les dissolucions patró de concentració coneguda de metall a 5, 10, 25 i 
50 ppm, que proporcionaran la recta patró o de calibrat mitjançant la qual es determinarà 
per proporcionalitat, a partir del valor de l’absorció, la concentració de crom en les mostres 
problema.  
6.4.4.3. Espectrometria atòmica de rajos X: Difracció de raigs X 
S’analitzaran els farciments de les columnes, un cop avaluats en el procés d’eliminació dels 
contaminants, a la unitat de Serveis de Difracció de Raigs X de l’Institut de Ciències de la 
Terra Jaume Almera (IJA - CSIC).  
6.4.4.4. Microscòpia electrònica d’escombrat (SEM-EDAX) 
S’utilitza el microscopi electrònic JSM-6400 Scanning Microscope JOEL, per tal de conèixer 
la morfologia i les espècies presents en cada una de les mostres, del Departament de 
Ciències de Materials i Metal·lúrgia ETSEIB (UPC). 
6.4.4.5. Elèctrode de pH 
Es prendran mesures del pH del flux de sortida de cada una de les columnes al agafar una 
mostra, tant en continu (pH metre Crison GLP22) com en batch (pH metre Crison Basic 20) 
mitjançant elèctrodes de pH 52-02 Crison per a medis aquosos. 
També mesurarem el potencial de la solució a la sortida de la columna, transformant la 
lectura de l’aparell en relació a l’elèctrode estàndard de Ag (s) / AgCl (s). 
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6.5. Descripció experimental del sistema  
6.5.1. Mètode operatiu 
Un cop obtingudes les partícules metàl·liques impregnades en diversos suports polimèrics, 
es porten a terme una sèrie d’experiments en columnes de laboratori mitjançant mini 
columnes (xeringues de plàstic Ico, model Icogamma Plus 50 mL, de 1,25 cm de diàmetre) 
i bombes peristàltiques (Gilson Minipuls 3), per tal de simular un sistema de columnes de llit 
fix en continu.  
Es disposa d’un sistema de tretze columnes accionades per un total de tres bombes 
peristàltiques, cada una d’elles amb una alimentació (Feed) de composició determinada, tal 
i com mostra en les figures 6.1 a 6.3. 
De la corba de ruptura, que indica quan la columna perd la seva capacitat d’eliminació, es 
calcula la descontaminació com una funció del volum de líquid acumulatiu que ha passat a 
través de la columna.  La corba de ruptura representa el quocient entre la concentració a la 
sortida de la columna (C) i el valor de concentració a l’entrada de la columna (Co) en funció 
del volum d’aigua tractada. 
El cabal al qual es bombejarà l’aigua d’alimentació està fixat al principi de l’experiment i 
estarà subjecte a les pròpies variacions experimentals i en apartats posteriors es va variar, 
al saturar-se el material reactiu, un cop regenerat, per tal d’estudiar el comportament del 
material en funció de la velocitat del fluid.  
La part experimental es divideix en dos experiments ben diferenciats: l’experiment I 
(columnes 1 a 9), en el qual s’estudia l’eliminació del contaminant crom (VI) mitjançant 
diversos farciments de columna que contenen ferro metall (Fe(s)) i l’experiment II 
(columnes 10 a 13), en el qual s’estudia l’eliminació d’arsènic (V) a través de diversos 
farciments de columna que contenen bari.  
6.5.2. Farciment de les columnes 
Es col·loca llana de vidre tant a la base com a la part superior de la columna per evitar així 
l’obstrucció de l’entrada i sortida del flux. El farciment de la columna tindrà una alçada 
d’entre 7 i 9 cm aproximadament. Les columnes farcides amb una de les resines s’ompliran 
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directament amb aquest material, mentre que en la resta (C2, C3, i C13) es barrejarà el 
material reactiu amb òxid de sílice.  
A la taula 6.2 es mostra un resum del material de farciment de cada columna amb la 
nomenclatura utilitzada i  l’alçada que ocupa aquest farciment per a cada una d’aquestes 
columnes, per a l’experiment I i II respectivament. 
 
Nom. 
columna 
Material del farciment 
Alçada 
farciment 
(h, cm) 
 
Nom. 
columna 
Material del farciment 
Alçada  
farciment 
(h, cm) 
C1 Resina S100 7  C10 Resina S100 7,5 
C2 60%SiO2 + 40% Fe escòria 7  C11 Resina CNP 80 8,5 
C3 80%SiO2 + 20%Fe cascareta 8  C12 Resina A200E 9 
C4 Ferro Merck 7,5  C13 70%BaCO3 + 30%SiO2  5 
C5 Agregats de ferro 7,5     
C6 Resina S100 7     
C7 Resina S-930 6,8     
C8 Resina S-920 7     
C9 Resina CNP 80 9     
6.5.3. Dissolució d’alimentació de les columnes 
Es preparen vàries aigües d’alimentació amb una composició determinada, desitjada per a 
cada un dels experiments. Aquesta alimentació es prepara a partir d’aigua de l’aixeta i 
afegint diferents concentracions de clorur, magnesi, calci, sulfat i, depenent de l’experiment, 
cromat  (per a l’experiment I) o arseniat (per a l’experiment II). 
Taula  6.2  Nomenclatura i alçada de columna ocupada pel farciment per a l’experiment I (esquerra) i II (dreta) 
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En el cas de l’arsènic no s’ha inclòs sofre (en forma de sulfat) a l’aigua d’alimentació ja que 
la selectivitat de la resina d’intercanvi catiònic respecte al sulfat és major que respecte a 
l’arseniat. És a dir que la capacitat d’eliminació de l’arsènic es fortament reduïda en 
presència d’altes concentracions de ions sulfat.  
 
FEED 1  FEED 2 
  
Concentració 
 
Concentració 
  
100 mg/l crom  5 mg/l crom  FEED 3 
300 mg/l clor  300 mg/l clor  Concentració 
Magnesi, calci: xarxa  Magnesi, calci: xarxa  2 mg/l arsènic 
300 mg/l sofre  300 mg/l sofre  Magnesi, calci: xarxa 
 
6.5.4. Esquema experimental de les columnes  
Per raons logístiques, s’utilitzen tres bombes peristàltiques. La bomba u i dos formen part 
de l‘experiment I – la primera bomba alimenta les columnes de C1 a C4 i l’altra bomba, de 
la C5 a la C9 –, basat en l’eliminació de cromat, i la tercera bomba alimenta a les columnes 
que formen part de l’experiment II d’eliminació d’arseniat.  
 
 
 
 
 
Taula 6.3 Taula de les composicions de l’aigua d’alimentació de l’experiment I 
d’eliminació de cromat (Feed 1 i 2) i de l’experiment II d’eliminació d’arseniat 
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Figura 6.1 i 6.2 Esquerra, imatge de les columnes de laboratori corresponents a l’experiment I 
(eliminació de cromat), connectades a la bomba I. Dreta, experiment II 
Figura 6.3 Imatge de les columnes de laboratori corresponents a l’experiment II (eliminació 
d’arseniat), connectades a la bomba III 
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Figura 6.4   Esquema experimental de les columnes de laboratori corresponents a l’experiment I (eliminació de cromat), connectades a la bomba I 
FEED 
1 i 2 Bomba I 
pH 
pe 
C1 C2 C3 C4 
Absorció 
Atòmcia  (Cr) 
 
Flux d’entrada (Input) 
Flux de sortida (Output) 
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Figura 6.5   Esquema experimental de les columnes de laboratori corresponents a l’experiment I (eliminació de cromat), connectades a la bomba II 
FEED 
1 i 2 Bomba II 
pH 
pe 
C5 C6 C7 C8 C9 
Absorció 
Atòmcia (Cr) 
Flux de sortida (Output) 
Flux d’entrada (Input) 
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Figura 6.6   Esquema experimental de les columnes de laboratori corresponents a l’experiment II (eliminació d’arseniat), connectades a la bomba III 
FEED 3 
 
Bomba III 
pH 
pe 
C10 
Absorció 
Atòmcia (As)  
C11 C12 
 
C13 
Flux d’entrada (Input) 
Flux de sortida (Output) 
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7. Estudi de l’eliminació d’anions contaminants 
aquosos (cromat i arseniat) mitjançant suports 
polimèrics impregnats en ions metàl·lics i altres 
compostos de ferro i bari  
7.1. Presa de mostres 
L’inici dels experiments en columna suposen una etapa inicial d’acondicionament de les 
columnes, Al posar en marxa les columnes per primera vegada deixem aigua d’alimentació 
bombejant un parell de dies. A partir d’aquí, s’agafen mostres periòdicament de l’aigua de 
sortida (output) de cada una de les columnes.  
El pla d’acció a seguir per a la recollida de mostres és el següent: 1) Recollida de la mostra 
en un vial de plàstic, enumerant-lo i anotant el temps que passa entre l’inici i el final de la 
recol·lecta, per poder calcular així el cabal del flux de sortida; 2) Mesura del pH de la mostra 
d’aigua de sortida recol·lectada; 3) Mesura en continu del pH del flux de sortida de cada 
una de les columnes; 4) Mesura del potencial redox de la sortida de les columnes d’assaig 
periòdicament (ja que es necessiten un dia sencer perquè s’estabilitzi la lectura). 
S’ha de considerar les possibles interaccions de l’analit amb la resta de constituents o amb 
el propi material de recollida. Per tant, es fa necessari seguir un protocol de conservació de 
les mostres d’aigua. En el nostre cas, afegirem una gota de dissolució d’àcid nítric diluït en 
cada una de les mostres recol·lectades, ja que actua com a  conservant de metalls en 
dissolució [Tortajada-Genaro, 2003]. 
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7.2. Eficiència d’eliminació dels anions contaminants 
aquosos 
7.2.1. Introducció 
7.2.1.1. El crom em els sistemes aquosos 
El crom es troba principalment localitzat en el perfil del sòl en els nivells de fluctuació de 
l’aigua subterrània i és un dels contaminants més comuns en aigües subterrànies en zones 
industrials. En l’ambient, els estats oxidats més estables del crom són el Cr (III) i el Cr (VI). 
Mentre que el Cr (III) és un element essencial per als essers humans, jugant un paper molt 
important en el metabolisme dels carbohidrats [Otabbong, 1990; Alloway, 1995], el Cr 
hexavalent provoca al·lèrgies i esdevé cancerigen després de llargues exposicions 
[Norseth, 1981]. 
En sistemes aquosos el crom trivalent pot estar present com a Cr3+, Cr-(OH)2+ i +2)(OHCr . 
Entre pH 6 i pH 12, predomina el precipitat Cr(OH)3 [Rai, 1987]. Si el Fe (III) s’hi troba 
present, el Cr (III) pot precipitar com un hidròxid mixt amorf CrxFe1-x(OH)3 [Eary, 1988; 
Buerge, 1997]. Amb alts potencials redox, el crom hexavalent predomina amb una 
solubilitat molt més elevada. El Cr (VI) existeix en solució en forma d’espècies 
monomèriques, H2CrO4, −4HCrO  (bicromat), o −24CrO  (cromat, groc) o en la forma 
dimèrica Cr2O72- (dicromat taronja) si la concentració total de Cr (VI) sobrepassa els 10 
mmol/L [Lide, 1995].  
7.2.1.2. L’arsènic en els sistemes aquosos 
La contaminació geoquímica natural a través de la lixiviació de fases minerals que contenen 
arsènic (òxids de ferro, pirita, etc) és el principal causant de l’arsènic dissolt en aigües 
subterrànies arreu del món. També apareix com a resultat de descàrregues d’aigua 
industrials i de la utilització d’herbicides i pesticides en agricultura [Bhumbla, 1994].  
L’arsènic és cancerigen pels humans i la seva eliminació mitjançant una barrera reactiva 
amb ferro és un procés altament efectiu.  
En condicions atmosfèriques o oxidants, l’espècie predominant és l’ As (V), el qual, en el 
rang de pH de 6 a 9, existeix principalment en forma dels oxianions desprotonats H2AsO4- o 
HAsO42-. Sota condicions mitjanament reductores, l’As (III) és termodinàmicament estable i 
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existeix bàsicament com a H3AsO3 (o HAsO2) a pH per sota de 9, tot i que els compostos 
dissolts d’ As (III) i As (V) es troben simultàniament en moltes aigües subterrànies 
contaminades [Safiullah, 1998; Hering, 2000], tot i que l’arsenit [As(III)] és més mòbil i tòxic 
que l’arseniat [As(V)], i l’As (III) és predominant en moltes aigües subterrànies [Cullen, 
1989; Korte, 1991].  
 

7.2.2. Eficiència d’eliminació del cromat (experiment I) 
L’altament soluble en aigua Cr (VI) pot ser eliminat per reducció a Cr (III) en una barrera 
reactiva que contingui Fe0(s) d’acord amb [Powell, 1995; Astrup, 2000; Gould, 1982; Buerge, 
1998; Anderson, 1994]: 
    Fe0(s) + CrO42- + 4 H2O ↔ Cr(OH)3 (s) + Fe(OH)3 (aq) + 2 OH-              (Eq. 7.1) 
A part de la precipitació de Cr(OH)3 (s), el Cr (III) també pot formar Cr2O3 (s) o solucions 
sòlides amb Fe (III) d’acord amb [Powell, 1995; Astrup, 2000; Gould, 1982]: 
x Fe(OH)3 (aq) + (1-x) Cr(OH)3 (s) ↔ (FexCr1-x) (OH)3 (s)               (Eq. 7.2) 
On x varia de 0 a 1. 
L’eliminació de cromat mitjançant un medi amb ferro de valència zero es descriu per 
l’expressió cinètica de l’equació 7.3 [Deng, 1996], d’ordre 0,5 respecte a la concentració de 
Taula  7.1  Oxiàcids i anions conjugats d’ As (V) i As (III) [Sengupta, 2003a] 
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Cr (VI). Aquest ordre aparent de reacció pot ser degut a un mecanisme limitant de 
transferència d’electrons i que depèn de la concentració de reactiu i del potencial del ferro.   
          { } { } 5.05.0)()( +⋅⋅⋅−=





 HVICrAk
dt
VICrd s                      (Eq. 7.3) 
On {Cr(VI)} és l’activitat del cromat aquós [mol·dm-3], As l’àrea superficial reactiva de les 
partícules de ferro [m2] i k és la constant de reacció [mol-1·dm3·m–2].  
Diversos estudis de camp han demostrat que les barreres permeables de ferro són 
efectives per a l’eliminació de Cr (VI) en llargs períodes d’operació [Puls, 1999b; Blowes, 
2000], tot i que el creixement de compostos de crom a la superfície del ferro pot disminuir 
els nivells de reacció per a l’eliminació de cromat. És a dir, augmentar la concentració de 
cromat contribueix a disminuir la reactivitat del ferro al augmentar la superfície de 
passivació. Dit d’una altra manera, al augmentar la concentració de Cr (VI), disminueix el 
percentatge d’extracció degut a que els nivells de corrosió del ferro disminueixen, atribuint-
se tal fet a l’efecte del potencial en les reaccions electroquímiques i a l’efecte passivant d’un 
inhibidor de corrosió com el cromat [Farell, 2001]. Al augmentar la concentració de Cr (VI), 
augmenta també el potencial de corrosió ja que els nivells d’extracció són més lents.  
A nivell experimental, és possible calcular l’eficiència d’eliminació de cromat per a cada una 
de les columnes de laboratori mitjançant la corba de ruptura, en la qual es representa en 
l’eix de les ordenades, la fracció entre la concentració a la sortida de la columna (C) i la 
concentració d’entrada (Co), i en l’eix de les abscisses, el volum de columna (VC) - que 
representa el volum d’aigua que ha passat a través de la columna en relació al volum de 
resina calculat com: 
    
areambcolumnaV
tempsCabalVC
sin
⋅
=       (Eq. 7.4) 
On,  Vcolumna amb resina = pi · r2 · h 
Les figures 7.1 a 7.8 mostren l’evolució de l’eliminació de cromat en l’experiment en continu 
per a cada un dels efluents de les diferents columnes a les dues velocitats de flux a les 
quals es va realitzar l’assaig. 
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Figura 7.1 i 7.2  Esquerra, corba de ruptura de C2 (v1 (Feed 1) = 0,12 m/dia; v1 (Feed 2) = 0,09 m/dia; v2 (Feed 2) = 0,24 
m/dia). Dreta, corba de ruptura de C3 (v1 (Feed 1) = 0,11 m/dia; v1 (Feed 2) = 0,12 m/dia; v2 (Feed 2) = 0,26 
m/dia). Feed 1: 100 ppm Cr; Feed 2: 5 ppm Cr. 
Figura 7.3 i 7.4  Esquerra, corba de ruptura de C4 (v1 (Feed 1) i v1 (Feed 2) = 0,11 m/dia). Dreta, corba de ruptura 
de C5 (v1 (Feed 1) = 0,12 m/dia; v2 (Feed 1) = 0,28 m/dia). Feed 1: 100 ppm Cr; Feed 2: 5 ppm Cr. 
Figura 7.5 i 7.6  Esquerra, corba de ruptura de C6 (v1 (Feed 1) = 0,10 m/dia; v2 (Feed 1) = 0,28 m/dia). Dreta, 
corba de ruptura de C7 (v1 (Feed 1) = 0,1 m/dia; v2 (Feed 1) = 0,32 m/dia). Feed 1: 100 ppm Cr 
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Es tenia previst realitzar l’experiment passant l’aigua d’alimentació Feed 1 (100 mg/l crom) 
per totes les columnes, però després d’observar que les columnes C2, C3 i C4 es van 
saturar transcorreguts pocs dies de l’experiment (veure figura 7.1 a 7.3), es va decidir 
passar a aquestes columnes una alimentació amb una concentració més baixa en crom 
Feed 2 (5 mg/l).  
En els casos en què va ser possible es va repetir l’experiment fent passar l’aigua 
d’alimentació a través de les columnes a un cabal més elevat per tal d’estudiar el seu efecte 
en el nivell d’eliminació de cromat. 
La variació dels pH del flux d’entrada i de sortida (mesurat en continu i en batch) de cada 
columna es representa en les figures 7.9 a 7.16, així com els potencials del flux de sortida 
en la figura 7.17.  
Figura 7.7 i 7.8  Esquerra, corba de ruptura de C8 (v1 (Feed 1) = 0,13 m/dia; v2 (Feed 1) = 0,24 m/dia). Dreta, 
corba de ruptura de C9 (v1 (Feed 1) = 0,11 m/dia; v2 (Feed 1) = 0,22 m/dia). Feed 1: 100 ppm Cr 
Figura 7.9 a i b  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals i/o      
     concentracions d’entrada experimentals en la columna C2 (v1 (Feed 2) = 0,29 m/dia;           
   v2 (Feed 2) = 0,26 m/dia; Feed 2: 5 ppm Cr) 
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Figura 7.10 a i b  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals 
i/o concentracions d’entrada experimentals en la columna C3 (v1 (Feed 2) = 012 m/dia; v2 
(Feed 2) = 0,26 m/dia; Feed 2: 5 ppm Cr) 
Figura 7.11  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals i/o           
concentracions d’entrada experimentals en la columna C4 (v1 (Feed 1) = 0,11 m/dia; v1 (Feed 2) = 0,11 
m/dia; Feed 2: 5 ppm Cr) 
Figura 7.12 a i b  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals i/o 
conncentracions d’entrada experimentals en la columna C5 (v1 (Feed 1) = 0,12 m/dia;  v2 (Feed 1) = 
0,28 m/dia; Feed 1: 100 ppm Cr) 
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Figura 7.13 a i b  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals i/o    
       concentracions d’entrada experimentals en la columna C6 (v1 (Feed 1) = 011 m/dia;          
     v2 (Feed 1) = 0,28 m/dia; Feed 1: 100 ppm Cr) 
Figura 7.14 a i b  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals i/o    
       concentracions d’entrada experimentals en la columna C7 (v1 (Feed 1) = 0,1 m/dia;           
      v2 (Feed 1) = 0,32 m/dia; Feed 1: 100 ppm Cr) 
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Figura 7.15 a i b  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals i/o    
       concentracions d’entrada experimentals en la columna C8 (v1 (Feed 1) = 0,13 m/dia;         
     v2 (Feed 1) = 0,24 m/dia; Feed 1: 100 ppm Cr) 
Figura 7.16 a i b  Evolució del pH d’entrada (pHo), pH en continu i en batch per a diferents cabals 
i/o concentracions d’entrada experimentals en la columna C9 (v1 (Feed 1) = 0,11 m/dia;     
v2 (Feed 1) = 0,22 m/dia; Feed 1: 100 ppm Cr) 
Figura 7.17 a i b  Evolució del pe en continu a la sortida de les columnes per a diferents cabals i/o  
         concentracions d’entrada experimentals. Feed 1: 100 ppm Cr 
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 Hi ha tres factors importants que determinen la utilització del ferro de valència zero en un 
tractament in situ [Ponder, 2000]. El primer és el contingut de ferro, la quantitat del qual ha 
de ser com a mínim suficient per reaccionar estequiomètricament amb el contaminant. El 
segon factor és l’eficiència del reductor utilitzat. L’últim dels factors és el nivell de corrosió 
del ferro, que ha de ser considerada ja que les reaccions d’oxidació del ferro estan 
termodinàmicament afavorides i és necessari que siguin suficientment lentes en l’escala 
temporal del procés d’eliminació. 
7.2.3. Eficiència d’eliminació d’arseniat (experiment II) 
Mentre que el mecanisme d’eliminació del cromat mitjançant Fe0 és una precipitació 
reductiva d’aquest anió, per a l’arseniat el mecanisme predominant d’eliminació és la 
precipitació superficial o l’adsorció [Lackovic, 1999].  
Podem dir que l’eliminació d’arseniat mitjançant les resina d’intercanvi aniònic respondrà al 
mateix principi que l’eliminació del fosfat en el procés Rem Nut (veure apartat 5.3): 
             2 R-Cl + −24HPO  R2 – HPO4 + 2 Cl
-
                      (Eq. 7.5) 
               2 R+-Cl- + −24HAsO   R2HAsO4 + 2 Cl
-
                 (Eq. 7.6) 
on R: resina d’intercanvi aniònic. 
Degut a que les resines dèbilment bàsiques tendeixen a ser efectives en un rang petit de 
pH, s’escull una resina fortament àcida (A200E) per a l’intercanvi aniònic amb arsènic [U.S. 
EPA, 2000]. 
Pel que fa a les resines d’intercanvi catiònic impregnades amb bari (S100 i CNP80), 
precipitarà l’arseniat de bari, fruit de la reacció entre el grup funcional substituït de la resina 
– el Ba+ - i l’anió arseniat ( −242 AsOH ) de l’aigua a tractar, degut a que aquesta reacció està 
altament afavorida en el rang de pH de treball (veure figura 5.1).   
         3 S100Ba2+ + 2 −24HAsO + 3 C
+ 
 3 S100C+ + Ba3(AsO4)2 (s) + 2 H+          (Eq. 7.7) 
       3 CNP80Ba2+ + 2 −24HAsO + 3 C
+ 
 3 CNP80C+ + Ba3(AsO4)2 (s) + 2 H+      (Eq. 7.8) 
on C+ és un contraanió present en les aigües (Mg2+, Ca2+ o Na+). 
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En el cas dels pellets de BaCO3 (s), un mineral de bari que allibera de forma controlada 
aquest metall la reacció responsable del procés respon a: 
    3 BaCO3 (s) + 2 −242 AsOH  + H
+
  Ba3(AsO4)2 (s) + 3 −3HCO                 (Eq. 7.9) 
La dissolució del BaCO3 segueix una tendència molt similar a la dels carbonats de Ca(II) i 
Mg(II) si atenem a la seva reacció de solubilitat 
3.8logK       )( so2323 =+⇔ −+ COBasBaCO    (Eq. 7.10) 
De forma més detallada, la figura 7.18 mostra els valors de solubilitat del BaCO3 (s) que 
indiquen valors esperats de Ba (II) de l’ordre de 10-4 mol/L en l’interval de pH entre 10 i 12 
on la solubilitat assoleix els valors més baixos passant a valores de Ba(II) entre 10-2 i 10-3 
mol/L o inclòs majors a valores de pH assolits en moltes barreres reactives en base a 
calcari. 
a)       b) 
 
  
 
 
 
 
En general però, cal dir que ha sigut difícil trobar literatura relacionada amb els mecanismes 
d’eliminació d’arsènic mitjançant bari en una barrera reactiva permeable.  
 
 
Figura 7.18 a i b  a) Funcions de solubilitat de BaCO3 en funció del pH i b) Funcions de fracció molar del        
        sistema BaCO3  en funció del pH [base HYDRA i còdig numèric MEDUSA] 
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7.3. Capacitat d’operació dels materials de farciment 
7.3.1. Introducció 
Es realitza un estudi de la capacitat d’operació de cada un dels compostos de farciment de 
les columnes per tal de determinar-ne l’òptim. 
És possible calcular la capacitat d’operació de cada una de les columnes, en termes de 
volum de solució que pot ser purificat pel ió metàl·lic amb una massa donada de material 
reactiu segons: 
m
CVCQ
M
o
op
⋅
=
5.0
 
on, 5.0VC  : volum de solució que ha passat a través de la columna al 50% del valor de 
ruptura, és a dir quan C/Co val 0,5; MoC : concentració de metall en la dissolució inicial; m: 
massa de material reactiu a l’interior de la columna. 
7.3.2. Capacitat d’operació de les columnes de l’experiment I (eliminació del 
cromat) 
Les capacitats d’operació dels farciments de l’experiment d’eliminació de cromat es mostren 
a la taula resum 7.3. S’observa com en els experiments amb C3, C5, C7, C8 i C9, tal com 
s’havia previst, té lloc un augment de la capacitat d’operació al augmentar la velocitat del 
flux d’entrada i mantenint la mateixa concentració Co. En canvi, en la columna C6 s’observa 
una disminució considerable de la capacitat d’operació al augmentar la capacitat 
d’operació, fet que podríem atribuir a una degradació de la resina tal i com s’observa a 
l’anàlisi SEM. A més a més, en l’experiment d’eliminació de cromat amb la resina S100 
obtenim uns pH al entre 3 i 4 a la sortida de la columna, degut al caràcter fortament àcid 
d’aquest suport. Pel que respecta a la columna C4, disminuint la Co de 100 a 5 ppm, 
obtenim un augment considerable del coeficient d’operació. Els valors de pe són similars 
per a tots els experiments. 
El temps de vida del material de farciment serà aquell període durant el qual manté la seva 
capacitat per a eliminar el contaminant de l’aigua d’alimentació i aquest dependrà del tipus i 
concentració dels contaminants, de la cinètica d’adsorció i/o del procés de degradació, del 
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tipus i la quantitat de material reactiu, de la velocitat a la qual circula el fluid i de les 
característiques geoquímiques de l’aigua (Eh, pH, composició). A escala real, alguns dels 
processos pels quals es pot veure afectat el rendiment de les columnes poden ser:   
a) Formació d’una capa superficial en les partícules del material reactiu degut a: 
• Precipitació de minerals secundaris 
• Corrosió (oxidació) 
b) Obstrucció de l’espai de porus entre partícules per: 
• Precipitació de minerals secundaris 
• Formació de gas (H2) 
• Producció de biomassa 
c) Consum de la reactivitat per: 
• Assolir-se la capacitat d’absorció del material 
• Dissolució del material reactiu
 
 Farciment Co (ppm) 
v 
(m/dia) pHo pHcont pHbatch Qop pe 
C2 Fe escòria 5 0,29 8,5 8,1 8,26 0,4 7,5 ± 0,5 
0,12 8 7,67 8,48 2,5 7,8 ± 0,9 C3 Fe 
cascareta 5 0,26 8,32 8,22 8,43 2 7,7 ± 0,5 
100 0,11 8 8,5 8,4 0,6 -- C4 Fe Merck 
5 0,11 8,8 8,8 9  5 -- 
0,12 8,5 9,2 9,3 15,2 5,9 ± 2,4 C5 Agregats Fe 100 
0,28 7,9 8,9 8,7 19,2 7 ± 0,4 
batch       15   
0,11 8,4 3,6 3,6 195,2 8,6 ± 4,5 C6 S-100 100 
0,28 8,13 9,9 9,4 44,5 5,45 ± 1,8 
0,1 8,2 6,1 6,4 82,6 -- C7 S-930 100 
0,32 7,8 11,4 10,6 115,7 -- 
0,13 8,2 5,8 5,8 14,3 6 ± 0,5 C8 S-920 100 
0,24 8 11,3 10,7 71,2   
batch       11   C9 CNP80 100 
0,22 8,2 5,5 5,6 90,5   
Taula 7.3 Capacitat d’operació de les columnes de l’experiment I i II, portat a terme amb les aigües 
contaminades d’alimentació Feed 1 (100 ppm Cr) i Feed 2 (5 ppm Cr) 
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7.3.3. Capacitat d’operació de les columnes de l’experiment II (eliminació de 
l’arseniat) 

En base a estudis experimentals previs en columna d’eliminació de sulfats mitjançant el 
carbonat de bari a través de la precipitació de BaSO4, es va estudiar la possibilitat de que 
els materials reactius de l’experiment III donessin un bon resultat en l’eliminació d’arseniat. 
En canvi, en contra del que s’havia suposat inicialment, els resultats no han estat els 
esperats, degut possiblement a l’elevada constant de reacció de formació de l’arseniat de 
bari i a la petita concentració de bari present en les columnes d’assaig. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 




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7.4. Caracterització fisico-química dels materials de farciment  
7.4.1. Microscòpa electrònica 
7.4.1.1. Agregats de ferro 
 
La figura 7.33 mostra una  imatge SEM 
d’un detall de la superfície d’un agregat 
de ferro, on s’observen un gran nombre 
d’esquerdes de retracció i una morfologia 
molt poc definida dels precipitats. La 
presència de Fe provoca habitualment la 
formació d’hidròxids de Fe (II) i Fe (III) de 
naturalesa amorfa. 
 
 
 
 
 
La figura 7.32 mostra l’anàlisi SEM dels 
agregats de ferro un cop aquest ha estat 
avaluat en el procés d’eliminació del  
crom hexavalent, es detecten els 
següents elements a la superfície: Ca, Fe, 
O, Cr, Si (possiblement provinent de la 
sílice l’aigua de la xarxa), Mg i Cl (<0.2%). 
Sobre la superfície d’aquest sòlid s’han 
format precipitats mixtos de crom i ferro. 
 
Figura 7.32 Imatge SEM dels agregats de            
  ferro ( distància marcada: 2 mm) 
Figura 7.33 Imatge SEM de detall superficial         
dels agregats de ferro (distància       
marcada: 100 µm) 
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En la figura 7.34 i 7.35, a la imatge de l’esquerra es pot observar un cristall ben definit, que 
està composat per O i Fe, i Cr en menors proporcions. Es comprova com els agregats 
menors, al tenir una major àrea superficial, contenen més crom a la seva superfície. En la 
fotografia de la dreta s’observen cristalls molt petits (< 2 m) de ferro i crom, suposadament 
formats per una barreja de precipitats d’hidròxids de ferro i crom. 
        
7.4.1.2. CNP-80 
En una primer anàlisi de microscòpia electrònica d’escombrat, en una dissecció d’una de 
les esferes de resina CNP-80 extretes de la columna 9 un cop esgotada la seva 
funcionalitat – figura 7.36 – s’observa una clara capa de difusió que mostra la porció de 
resina activa en el procés d’immobilització del crom. En el punt (1) i (2) de l’aurèola de 
difusió hi ha una quantitat molt petita de crom, mentre que en el punt (3) es detecta ferro i 
sodi, no havent-hi evidències de la presència de crom.  
 
Figura 7.34 i 7.35 Imatge SEM de detall dels agregats de ferro ( distàncies marcades: 10 i 4 µm resp.) 
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En la figura 7.37 es veuen moltes esquerdes a l’interior de la resina que indiquen un cert 
grau de degradació. A la superfície s’observen lamel·les amb un elevat contingut en ferro i 
una menor quantitat de crom, però la resina en el moment de l’anàlisi ja havia perdut la 
seva eficiència, el que ens fa pensar en una pèrdua de reactivitat del ferro.  
 
7.4.1.3. Resina S100 
En un anàlisi previ mitjançant microscòpia electrònica, tal i com es mostra a la figura 7.38, 
s’observa la distribució homogènia de ferro a la superfície de la  resina S100, després de la 
impregnació amb ferro (II) i posterior reducció mitjançant borhidrur de sodi. 
Mitjançant l’anàlisi SEM de precipitats que es distingeixen sobre la superfície de la resina 
veiem una gran varietat de morfologies, des de sòlids poc cristal·lins fins a  sòlids molt 
cristal·lins com el que es mostra a la figura 7.39, el qual correspon a un cristall hexagonal, 
possiblement pertanyent a la maghemita. 
 
 
Figura 7.36 i 7.37 Imatge SEM d’una esfera de CNP80Cr dissecionada ( distàncies marcades: 4 i  
                          40 µm respectivament) 
1 
2 
3 
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Un cop la resina deixa d’eliminar crom de l’aigua contaminada d’anàlisi (ja sigui per 
saturació o per passivació), es prossegueix a fer un anàlisi de microscòpia electrònica. 
S’observa que aquesta resina no està tan degradada com ho esta la CNP-80 i té una 
morfologia superficial molt diferent (figura 7.40) en la qual s’observa clarament la capa dels 
compostos de ferro i crom precipitats adherits a la superfície; en aquest cas hi ha una 
separació molt ben diferenciada i sembla que no existeixi una capa de difusió.  
Figura 7.38 i 7.39 A l’esquerra, imatge EDAX de la distribució de ferro en S100Fe; a la dreta,         
     imatge SEM d’un cristall format (distàncies marcades: 60 i 40 µm                               
respectivament) 
Figura 7.40 i 7.41 Imatge SEM dels precipitats a la superfície de S100Cr. A la dreta, detall de la     
         capa superficial; a l’esquerra, detall d’unes esferes (distàncies marcades: 40 i      
       600 µm respectivament) 
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Existeix una quantitat elevada de crom a la superfície – bastant més elevada que en els 
casos dels agregats de ferro i la resina CNP-80). Quan més ens apropem a la superfície 
més quantitat de crom es detecta, en canvi el ferro ha penetrat fins a les capes més 
internes de les esferes de resina.  
 En la figura 7.41 es poden veure dos superfícies ben diferenciades de dues esferes de la 
resina S100 un cop ja s’ha esgotat el seu temps de vida útil per en l’eliminació del crom 
(VI). Cal destacar que l’esfera de la dreta és la que té més crom a la superfície, el que ens 
fa pensar que a mida que es van formant, es van desprenent de la superfície els productes 
resultants del procés redox del sistema ferro (0) – crom (VI).  
 











En la figura 7.42 s’observa en detall una 
fracció de superfície de la resina S100Cr 
on els únics elements que es  detecten 
són el crom i el ferro.  Cal recordar que 
la resina S100 és del tipus gel·liforme i 
es detecta una estructura més 
microporosa que altres resines 
analitzades ja que amb els mateixos 
augments no es poden diferenciar la 
seva estructura i morfologia.  





 

Figura 7.42 Imatge SEM de la capa          
superficial de S100Cr (distància 
marcada: 10 µm) 
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7.4.1.4. Resina S930 
En la secció longitudinal d’una esfera de resina 
S930 de la figura 7.43 al acabar-se 
l’experiment de laboratori, s’observa una 
morfologia interior completament rugosa. Es 
detecta petites quantitats de crom i molt ferro 
al centre del gra. La presència de crom minva 
a mida que ens anem apropant al centre. 
    

 
 
 
 
 
La imatge 7.45 (dreta) mostra en detall la morfologia de la superfície del gra de resina 
S930Cr de la imatge 7.44. L’anàlisi SEM detecta la presència d’òxids de ferro a la superfície 
i una petita quantitat de crom. 
Figura 7.43 Imatge SEM de morfología interior 
de S930 (distància marcada: 40 
µm) 
Figura 7.44 i 7.45  Imatge SEM dels precipitats a la superfície de S930Cr. A la dreta, detall d’un gra i a 
l’esquerra, detall de la morfologia superficial (distàncies marcades: 100 i 10 µm 
respectivament) 
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7.4.1.5. Resina S920 
En l’estudi de la resina S920 es pot observar una gran quantitat d’esquerdes tant a l’interior 
com a la superfície, donant idea de ser una resina molt fràgil segurament degut a que el 
seu grup funcional – el tiouroni – és més sensible en medis molt bàsics. 
 
           
En la superfície de la resina es detecta tant sols la presència de ferro, mentre que a 
l’interior podem destacar a més a més, el calci i una quantitat petita de crom. En l’anàlisi 
EDAX d’una secció de gra - figura 7.47 - es torna a veure clarament, com en el cas de la 
resina CNP80Cr,  l’aurèola de difusió. Cal destacar una relació molt estable ferro - crom en 
tota la partícula, a diferència dels anàlisis anteriors. 
 
7.4.2. Difracció de raigs X 
Cal mencionar que en l’anàlisi per difracció de raigs X no es van obtenir resultats 
satisfactoris degut a trobar-se la quantitat de sòlids presents per sota del límit de detecció. 
 
 
Figura 7.46 i 7.47 A ‘esquerra, imatge SEM d’una esfera de S920Cr dissecionada i, a la dreta, imatge 
EDAX de la mateixa secció (distància marcada: 40 µm) 
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8. Estudi d’impacte ambiental  
L’impacte ambiental (IA) es defineix com l’alteració, modificació o canvi que es produeix en 
l’ambient, o en algun dels seus components de certa magnitud i complexitat, quan es porta 
a terme un projecte o una activitat. L’alteració no sempre és negativa: pot ser favorable o 
desfavorable per al medi. 
 L’avaluació d’impacte ambiental (EIA) té com a finalitat identificar, preveure i interpretar els 
impactes que l’activitat o projecte produirà en cas de ser executat; així com la prevenció, 
correcció i valoració dels mateixos.  
L’estudi d’impacte ambiental (EsIA) es defineix com l’estudi tècnic, que incorporat al 
procediment de la EIA, està destinar a preveure, identificar, valorar i corregir, les 
conseqüències o efectes ambientals que determinades accions posen provocar en la 
qualitat de la vida de l’home i del seu entorn. Sobre la base d’aquest document s’elabora la 
Declaració d’Impacte Ambiental (DIA). 
Tots els residus químics tenen com a destí final la seva recuperació, transformació o 
eliminació. La gestió de residus als laboratoris ha d’estar basada en actuacions i 
procediments que permetin no només la millora de les condicions de treball I aplicar criteris 
de qualitat I gestió ambiental, sinó a més a més complir amb les exigències d’aplicació de 
les bones pràctiques de laboratori. En el present projecte es generen en petites quantitats, 
tot i això les seves  principals característiques són l’heterogeneïtat i el perill d’alguns d’ells, 
tant de forma individual com en les seves mescles.  S’han d’incloure en els residus de 
laboratori, els recipients (bidons, ampolles, etc) que hagin contingut materials considerats 
tòxics i/o perillosos, i per tant han d’estar subjectes també a una gestió adequada i el 
material d’un sol ús de laboratori que ha entrat en contacte amb aquest tipus de materials 
(guants, xeringues, pipetes, etc). Així doncs, la principal variable medi ambiental del present 
projecte és l’ecologia del medi natural.  
Actualment, l’empresa TQMA (Tecnologia Química i Medi Ambient) - transportista autoritzat 
de residus per la Junta de Residus - s’encarrega del servei de recollida i transport dels 
residus especials generats als laboratoris de la UPC. L’indicador de la recollida és la 
quantitat en litres de fracció per recollida: litres/recollida. Posteriorment es porten a un 
gestor autoritzat i es lliura un certificat de desinertització. Aquests residus són prèviament 
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classificats i etiquetats en grups genèrics, i a l’ETSEIB es gestionen internament mitjançant 
un sistema d’acumulació centralitzada en els mòduls de seguretat del magatzem temporal 
de residus. 
La classificació dels residus de laboratori segons les normes bàsiques TQMA (entre 
parèntesis, el color de l’etiqueta) és: Grup 1, Dissolvents Clorats (Taronja); Grup 2, 
Dissolvents No Clorats (Verd);  Grup 3, Solucions Aquoses (Blau); Grup 4, Àcids 
(Vermells); Grup 5, Olis (marró); Grup 6, Sòlids (Groc); Grup 7, Especials (Lila). 
En tot moment els recipients han d’anar ben etiquetats i classificats. En l’etiqueta ha de 
constar: codi d’identificació dels residus; nom, adreça i telèfon del titular dels residus; data 
d’envasament; naturalesa dels riscos que presenta el residu (E, explosiu; O, comburent; F, 
inflamable; T, tòxic; Xn, nociu; Xi, irritant; C, corrosiu). 
En concret en el present projecte s’han generat residus del grup 3, dissolucions aquoses 
àcides, bàsiques o amb un elevat contingut de metalls; i del grup 6, suports polimèrics 
impregnats en metalls. Ambdós tipus de residus han estat dipositats en bidons de 30 litres i 
etiquetats amb les etiquetes “dissolucions aquoses àcides”, “dissolucions aquoses 
bàsiques”, “dissolucions aquoses amb metalls” i “sòlids amb metalls”, respectivament. 
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9. Pressupost 
Per obtenir una aproximació de la despesa econòmica generada per aquest projecte, 
aquesta s’ha dividit en tres grans grups: costos de personal, directament relacionats amb el 
projecte; costos instrumentals i de material; costos derivats de l’experimentació en sí; i 
costos generals. A continuació es presenta un anàlisi més detallat de cadascun d’aquests 
grups. 
En l’annex E es presenten tots els costos experimentals desglossats.  
 
Costos de personal   11.800  
Costos instrumentals i de material   631  
Aparells   - - 
Material de laboratori   410  
Productes químics   221  
Costos d'experimentació   432  
Costos generals    210  
SUBTOTAL    13.073  
Imprevistos (15%)   1.961  
TOTAL   15.034  
EL COST DEL PRESENT PROJECTE ASCENDEIX A LA QUANTITAT DE QUINZE MIL 
TRENTA QUATRE EUROS (15.034 ). 
 
 
Taula  9.1 Cost total del projecte 
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Conclusions 
Per  la seva gran aplicabilitat en el tractament d’aigües subterrànies contaminades, existeix 
la necessitat de seguir investigant en l’optimització del funcionament dels sistemes passius i 
semi-passius, especialment les barreres reactives, amb la finalitat de millorar la capacitat 
d’operació i definir variables de disseny més crítiques. 
Degut a que l’excavació és la inversió més important de les barreres reactives, pren una 
importància extrema la quantitat de material a inserir-hi.  Reduint la mida de les partícules, 
hi hauria un increment de l’àrea superficial i com a conseqüència, l’índex de reacció i, per 
tant, permet utilitzar menys quantitat de metall per a tractar la contaminació. D’aquí la idea 
de les nanopartícules metàl·liques impregnades en suports polimèrics pels avantatges que 
presenta en termes d’elevada àrea superficial i gran superfície reactiva. 
El present projecte ha demostrat que: 
1. les nanopartícules suportades es poden sintetitzar fàcilment a partir dels compostos 
comercials comuns; 
2. les nanopartícules suportades romanen reactives davant del contaminant durant 
llargs períodes de temps. 
En l’experiment d’eliminació de cromat s’han obtingut els resultats esperats: el 
comportament dels suports polimèrics impregnats amb ions metàl·lics ofereix una millor 
capacitat d’operació que la resta de materials reactius assajats. D’aquests suports 
polimèrics, el que presenta una millor capacitat d’operació, amb diferència, és la resina S-
100 (Qop = 195,2 ) seguida de la S-930 (Qop = 115,7) . 
En contra del que s’havia suposat inicialment, en l’experiment d’eliminació d’arseniat, els 
resultats no han estat els esperats, degut possiblement a la petita concentració de bari 
present en les columnes d’assaig malgrat l’elevada constant de reacció de formació de 
l’arseniat de bari .   
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